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Nota Prévia
O livro que se apresenta pretende ser um documento de apoio a todos os 
interessados no tema da dinâmica do P no solo. Este livro é uma adaptação 
da tese de doutoramento da autora que tem por título “ La disponibilidad 
de fósforo evaluado por el método de Olsen en suelos ácidos de Portugal: 
significado agronómico y ambiental”, que foi realizada na Universidade de 
Córdoba sob a direcção do Professor Catedrático José Torrent Castellet. 
O livro apresenta-se estruturado em seis capítulos, cada um sob um as-
pecto específico da dinâmica do P a nível dos agro-ecossistemas, e um úl-
timo capítulo com a bibliografia consultada. Cada capítulo, é constituído 
por um enquadramento teórico sobre o tema em análise, e um conjunto 
de resultados recentes relativos a ensaios realizados em solos de Portugal 
pelos autores, ou pelos autores e outros investigadores com quem têm tra-
balhado nos últimos anos. Pensa-se assim, que o livro oferece não só uma 
abordagem teórica, como também um conjunto de informação relativa a 
resultados práticos, que poderão constituir um importante auxílio para uma 
melhor gestão do fósforo no solo quer a nível agronómico quer a nível 
ambiental, numa perspectiva de optimização da produção agrícola e de eco-
nomia de recursos.
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Conceitos e definições:
Adsorção
 É a adesão de moléculas ou iões (adsorvato) a uma superfície sólida 
(adsorvente). As forças que atraem o adsorvato podem ser de natureza 
química ou física. As primeiras originam uma atracção na qual o adsor-
vato se une à superfície do adsorvente por ligações químicas, geralmente 
ligações covalentes. No segundo caso, o processo de adsorção é funda-
mentalmente devido a interacções electrostáticas devido a forças de Van 
der Waals. Nesta situação a espécie química adsorvida mantém a sua 
identidade. 
Camada de Stern
 É uma “fracção” da camada dupla eléctrica que contém apenas os iões 
adsorvidos à superfície da partícula coloidal. Não engloba os iões que 
constituem a camada difusa. 
Capacidade tampão do solo
 Resistência que o solo oferece a alterações no teor num determinado ião 
da solução do solo, como por exemplo o fósforo. Uma elevada capacida-
de tampão, significa que o solo consegue manter constante em solução 
uma determinada quantidade de P à medida que ele vai sendo retirado 
ou adicionado à solução do solo, devido à absorção das plantas ou a 
transferência para as águas de escoamento superficial ou de drenagem, 
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ou aplicado sob a forma de fertilizantes. Para efeitos de comparação en-
tre solos, pode ser calculada através da derivada da equação da isoterma 
de adsorção de Langmuir ou de Freundlich para um determinado valor 
de P em solução.  
Change-point
 O “change-point” é o valor do método agronómico corresponden-
te ao ponto de inflexão do declive entre duas relações lineares, que 
relacionam a quantidade de P desorvido e a quantidade de P quan-
tificada por um determinado método de extração. Indica que para 
valores superiores a ele, o risco de perda de P é significativamente 
mais elevado por cada unidade de incremento no P do solo
Complexos
 Diz respeito a uma espécie química formada por um ião metálico, que 
funciona como receptor de electrões, ligado covalentemente, a uma ou 
vária moléculas de outra substância que se denomina ligante. 
Desorção
 Processo de remoção de uma substância adsorvida. Processo inverso ao 
de adsorção, i.e., transferência para a solução do solo de uma molécula/
ião anteriormente adsorvido. 
Dupla camada difusa
 A carga eléctrica superficial das partículas coloidais, origina uma acumu-
lação de iões de carga oposta (contra iões) à da superfície da partícula. 
Devido ao movimento Browniano destes iões forma-se uma zona difusa 
à volta da partícula. A dupla camada eléctrica é formada pela superfície da 
partícula mais a camada difusa e o meio líquido adjacente.   
Eluvial
 Horizonte caracterizado pela saída de constituintes (Ex: argila, matéria 
orgânica) para camadas inferiores do solo. 
Éster
 Um éster é originado a partir da reacção de um ácido, geralmente orgâ-
nico (R-COOH) com um álcool (OH-R’), no qual o H do ácido é subs-
tituído por um grupo alquilo R’ do alcool:  
R-COOH + OH-R’  R-COO-R’ + H2O. 
Eutrofização
 Enriquecimento em nutrientes, principalmente N e P, das águas superfi-
ciais. Conduz a um desenvolvimento excessivo de algas que, por decom-
posição, diminuem o teor em O2 do meio aquático, ocasionando a morte 
dos peixes, a formação de gases tóxicos e de odores desagradáveis. Algu-
mas algas produzem toxinas o que diminui a qualidade destas águas para 
consumo humano. A eutrofização origina uma perda de qualidade das 
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águas superficiais relativamente aos seus potenciais usos: água potável, 
piscicultura e recreativo e lazer. Em termos ecológicos conduz a uma 
diminuição da biodiversidade e a alterações na composição dos ecos-
sistemas aquáticos. A eutrofização é um processo natural dos sistemas 
aquáticos, que é acelerado e intensificado por acções antrópicas.
Fosforite
 Sedimento o qual tem como constituinte principal um mineral fosfatado.
Fosfatases
 Grupo de enzimass (hidrolases) que catalisam a reacção de hidrólise en-
tre um ester, ou outras moléculas (como por ex. nucleótidos) e o P inor-
gânico. As fosfatases ácidas são activas em meios ácidos e as alcalinas 
em meios alcalinos. As plantas produzem apenas fosfatases ácidas, os 
microrganismos produzem também fosfatases alcalinas.
Fosfatos naturais
 Designa um conjunto variado de minerais fosfatados de diferentes origens 
e composição, que apresentam pelo menos uma característica comum, são 
constituídos principalmente por minrerais do grupo da apatite - Ca10(PO4)6X2, 
onde X pode ser flúor, cloro, oxidrilo ou carbonato.  “Fosfatos de Gafsa” 
são fosfatos obtidos em jazidas naturais situadas na Tunísia.   
Fosfohidrolases
 O mesmo que fosfatases
Goetite
 Mineral de óxido de ferro hidratado (FeO(OH)), cristaliza no sistema 
ortorrômbico. 
Gipsite
 É uma forma mineral de hidróxido de Alumínio (Al(OH3)), cristaliza no 
sistema monoclínico.
Hematite
 É o mais abundante minério de ferro, é uma forma mineral de óxido de 
Fe III (Fe2O3), cristaliza no sistema romboédrico. 
Horizonte
 Corresponde à camada de solo aproximadamente paralela à superfície 
do solo, contendo características devidas à acção dos processos de for-
mação do solo. 
 São sub partes do “indivíduo solo” que se estendem lateralmente em 
direcção X y Y e, verticalmente na direcção Z.
Iluvial
 Horizonte de acumulação de constituintes provenientes de camadas 
mais superficiais do solo. 
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Pédone
 A mais pequena unidade (± 1 m2 de área superficial) tridimensional de solo 
que contém todas as camadas ou horizontes que constituem aquela unidade 
solo, e que se desenvolve desde a superfície até ao material originário. É a 
mais pequena unidade da paisagem à qual se pode chamar solo. 
Pedogénese
 Processos de alteração física e química do material litológico que 
originam o solo. São vários os processos pedogenéticos, mas os três 
processos pedogenéticos seguintes estão sempre presentes: Meteori-
zação do material originário; Acumulação e transformação da maté-
ria orgânica; Migração ao longo do perfil e reorganização dos consti-
tuintes do solo.  
Perfil de solo
 Corresponde a uma superfície exposta da crosta terrestre que inclui to-
das as camadas ou horizontes pedogeneticamente formados durante o 
período de formação do solo, incluindo também as camadas mais pro-
fundas que influenciaram a pedogénese (material originário).
Potencial eléctrico
 É a capacidade que um corpo com energia tem de realizar trabalho, ou 
seja de atrair ou repelir outras cargas eléctricas. 
Superfície específica
 É a área da superfície de um determinado material por unidade de massa 
(m2 g-1). Por ex. quanto mais finamente moído se encontrar esse material 
 (< diâmetro) maior é a sua superfície específica, como acontece com o 
carvão activado e, nos solos, com a argila ou com o húmus (constituintes 
de dimensão coloidal).
Rocha fosfatada
 Termo que designa uma rocha com apatite de conteúdo em P suficien-
temente elevado para ser usada directamente como fertilizante, ou para 
obtenção de P elementar. 
Sink
 Qualquer processo metabólico, forma ou reservatório natural que utili-
za, absorve ou remove de um sistema (source) um dado nutriente, subs-
tância ou forma de energia. Está intimamente relacionada com uma ou 
mais “sources”, existindo mecanismos de regulação dos fluxos que se 
estabelecem entre a source e a sink. 
Sorção de fosfato
 Designa a transferência de P da fase líquida para a fase sólida do solo, 
independentemente do processo que ocorra ser de adsorção ou de pre-
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cipitação. 
Source
Fonte ou sistema que fornece nutrientes, substâncias ou formas de energia 
a uma sink.
Sorvato
 Substância que apresenta capacidade para ser adsorvida. 
Sorvente
 Substância de elevada superfície específica, que apresenta grande capaci-
dade para adsorver algumas substâncias, fundamentalmente de natureza 
polar, ou iões. 
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1-Introdução
O fósforo (P) é um elemento essencial a qualquer forma de vida, e está 
presente em todos os ecossistemas. A quantidade de P biodisponível pre-
sente no solo é muito variável e está dependente do equilíbrio que se esta-
belece entre o P sorvido na fase sólida e o P em solução na fase líquida do 
solo. A capacidade do solo em sorver P está fundamentalmente relacionada 
com o tipo e quantidade dos constituintes da fase sólida, com a presença 
de determinados iões em solução e com o pH da solução do solo. De um 
modo geral, uma concentração de P na fase sólida do solo em equilíbrio 
com uma concentração em solução de 0.3 mg P L-1, é suficiente para a 
nutrição da maior parte das culturas. De uma forma natural os níveis de 
P disponível no solo são baixos, o que tem conduzido a uma utilização 
repetida de adubos fosfatados, e de resíduos orgânicos provenientes da ac-
tividade pecuária com o objectivo de aumentar a disponibilidade em nu-
trientes no solo aumentando assim a produção agrícola. Em muitas áreas 
do globo, principalmente na Europa e América do Norte, a adição de P ao 
solo tem sido superior à sua remoção sendo o balanço amplamente positivo 
e, situando-se os níveis de P no solo acima dos requeridos pelas culturas. 
Esta sobrefertilização origina durante um longo intervalo de tempo, eleva-
das e contínuas perdas de P por escoamento superficial e drenagem. Estas 
perdas são devidas às elevadas concentrações de P na solução destes solos, 
que apresentam a sua capacidade para a sorção de P saturada. Uma concen-
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tração de P total nas águas superficiais tão baixa quanto 0.02-0.035 mg 
L-1, ou um teor superior a 0.05 mg L-1 em águas de escoamento super-
ficial é ecologicamente indesejável pois pode conduzir à eutrofização 
dos sistemas aquáticos. Encontra-se actualmente bem estabelecido que 
a actual eutrofização acelerada das águas superficiais, é atribuída em par-
te à poluição difusa causada pelo P presente nas águas de escoamento 
superficial e de drenagem em áreas agrícolas. 
Valores de P total de cerca de 0.1 mg L-1 são actualmente utilizados 
na Europa e outros países como valor standard da qualidade da água 
subterrânea. No entanto, a nova Directiva Quadro da Água (2000/60/
CE de 23 de Outubro) indica que o valor limite de P na água superficial 
deve ser fixado pelos estados membros a fim de possibilitar um bom 
estado trófico das suas águas superficiais e um bom estado químico das 
suas águas subterrâneas, incluindo-se o fosfato na lista dos principais 
contaminantes.
Por estes motivos a gestão do P no solo deve considerar não só as-
pectos agronómicos como também ambientais. Assim, o estudo da di-
nâmica do P nos solos, a selecção da metodologia mais apropriada para 
quantificar o P disponível, e o uso racional dos fertilizantes sob o ponto 
de vista agronómico e ambiental, são hoje em dia de elevado interesse 
pois contribuem não só para i) economia dos factores de produção, 
ii) diminuição da contaminação e riscos de eutrofização dos cursos de 
água e iii) economia de energia relativamente à exploração e produção 
de adubos fosfatados bem como à protecção do recurso natural consti-
tuído pelas jazidas de fosfatos naturais. 
Nos capítulos seguintes far-se-á uma abordagem a todos estes as-
pectos.
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O fósforo
A descoberta do elemento P foi efectuada pelo alquimista Alemão Hen-
nig Brand (1630-1710) que por destilação, quando procurava a pedra 
filosofal, isolou um elemento que brilhava na escuridão – o P. O sueco 
Karl Scheele (1724-1786) descobriu o processo de fabricar P em larga 
escala. O P é um não metal, representativo, de número atómico 15 e 
massa atómica de 30.973762 u. Na sua configuração electrónica apre-
senta apenas o último nível de energia incompleto: [Ne] 3s2 3p3, possui 
2, 8 e 5 electrões por nível de energia e apresenta um estado de oxidação 
de ± 3, 5, 4. É um sólido à temperatura ambiente, é muito reactivo não 
se encontrando por isso no estado nativo, oxida-se espontaneamente em 
contacto com o oxigénio do ar com emissão de luz (fosforescência). Não 
existe na atmosfera e na natureza existe na forma de diversos minerais 
como por exemplo a apatite (fosfato de cálcio). É um elemento essencial 
a todos os seres vivos, entra na cadeia trófica após mineralizar-se no 
solo, sendo absorvido pelas plantas e incorporado na sua biomassa. Faz 
parte de moléculas com funções estruturais (DNA, RNA e fosfolípidos), 
energéticas (ATP), e de reserva (fitatos). Nos vertebrados é também 
fundamental na constituição dos ossos e dos dentes.
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2 - Conteúdo e formas de fósforo no solo
A concentração total de P no solo varia entre 200 a 5000 mg P kg-1, 
com um valor médio de 600 mg P kg-1. O fósforo total (Pt) no solo pode 
encontrar-se na forma inorgânica e na forma orgânica. Este teor é bastante 
variável e é em parte determinado pelos materiais parentais do solo. Em 
geral os horizontes superficiais contêm mais P que os sub-superficiais (Ta-
bela 2.1). Isto acontece fundamentalmente devido à pedogénese, pois os 
horizontes superficiais vão acumulando P orgânico ao longo do desenvolvi-
mento do solo. São também estes horizontes que recebem directamente os 
fertilizantes. As formas orgânicas de P no solo constituem 15 a 80 % do P 
total do solo e, dependem do seu uso e composição. Dizem respeito funda-
mentalmente a formas orgânicas de P de baixo peso molecular, tais como: 
fosfatos de inositol (podem corresponder a 50 % do P orgânico do solo), 
outros açúcares fosfatados, fosfolípidos, ácidos nucleicos e fosfonatos es-
tão também presentes no solo mas, em menor quantidade. A composição 
do P orgânico (Po) no solo é quantitativamente diferente da dos organismos 
vivos, o que indica a existência de processos específicos no solo que condu-
zem a uma estabilização selectiva de alguns compostos orgânicos de P. 
O P inorgânico (Pi) nativo do solo encontra-se em diversos minerais 
(Tabela 2.1). Cerca de 90 % do P no solo provém da apatite, que se pode 
encontrar na fracção da areia fina. No decurso da pedogénese vai lentamente 
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desaparecendo dos horizontes superficiais do solo (Figura 2.1). Outros fos-
fatos primários são a monacite e a xenotima, que são muito estáveis e pouco 
abundantes no solo. Uma fracção do fosfato primário do solo encontra-se na 
malha dos silicatos primários, substituindo por exemplo o Si em coordenação 
tetraédrica em feldspatos, micas e inclusivamente no quartzo. 
Figura 2.1- Evolução das formas de fósforo com a pedogénese (adaptado, Walker e Syers, 1976)
Os fosfatos pedogenéticos, isto é, os fosfatos formados nas condições 
ambientais do solo, são difíceis de identificar, por razões de tamanho, cris-
Tabela 2.1- Teor em fósforo em rochas e em solos e exemplos de minerais fosfatados
 Rocha1 %P Solos2 Horizontes Minerais com P  Fórmula
 Superf.    Sub-sup.
   %P %P
Granito Alcalino 0.06 Aluviosolos 0.045 0.03 Fluorapatite Ca
5
(PO4)3F
Granodiorito 0.09 Leptosolos 0.045 0.03 Hidroxiapatite Ca
5
(PO4)3OH
Diorito 0.15 Arenosolos 0.014 0.01 Monacite (Ce, La, Th)PO4
Peridotito 0.02 Chernozems 0.078 0.079 Xenotima YPO4
Dacite 0.07 Rendzinas 0.078 0.079 Plumbogomite PbAl3(PO4)2(OH)5.H2O
Andesite 0.15 “Terra Rossa” 0.013 0.023 Gorceixite BaAl3(PO4)2(OH)5.H2O
Basalto Alcalino 0.17 Podzol 0.011 0.006 Vivianite Fe3(PO4)2.8H2O
Micaxisto 0.09 Calcários 0.036 0.027 _ _
Xisto 0.07 _ _ _ _ _  
Anfibolite 0.13 _ _ _ _ _
Rochas 
Carbonatadas 0.03 _ _ _ _ _
1- McKelvery, 1973; 2-Solos Australianos (Stace et al., 1968) 
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talinidade e concentração. Parte dos minerais associados às formas de P 
inorgânico pedogenético derivam de reacções dos fertilizantes com com-
ponentes do solo. Exemplos de fosfatos pedogenéticos são a hidroxiapatite, 
que é uma forma pedogénica de apatite, assim como a plumbogomite, a 
gorceixite e em ambientes saturados a vivianite (Tabela 2.1). 
O balanço entre formas orgânicas e inorgânicas do P no solo, parece ser 
em parte controlado pela produção da enzima fosfohidrolase, libertada pe-
las raízes das plantas, e que catalisa a mineralização do Po. A síntese desta en-
zima por parte das plantas é controlada pelo teor em P lábil do solo. Dados 
indicam, que a fosfohidrolase é produzida como resposta à necessidade em 
P, e é reprimida quando existe um adequado fornecimento deste nutriente. 
Este facto conduz também a que a razão C/Po da matéria orgânica do solo, 
seja afectada pela taxa relativa da mineralização do C e do Po. Em solos com 
elevado teor em P lábil, a produção da enzima é reprimida o que ocasiona a 
que durante a oxidação da M.O. o Po tenha tendência a acumular-se relativa-
mente ao C, resultando uma MO com baixa razão C/Po, geralmente inferior 
a 100. Por outro lado, em solos com baixo teor em P lábil a produção da 
enzima é induzida, resultando um aumento de Pi pela hidrólise dos esteres 
de fosfato, que ocorre mais rapidamente que a oxidação do carbono. Neste 
caso, a M.O. manifestará uma razão C/Po superior a 200. Este processo é 
denominado “mineralização bioquímica” pelo facto de ser o produto final, 
o P lábil, que controla a taxa da reacção de mineralização do Po.  
A forma estável do P inorgânico na solução do solo diz respeito ao ião 
ortofosfato que é originado a partir da protólise do ácido ortofosfórico (ácido 
triprótido) de acordo com as seguintes reacções (Tabela 2.2 e Fig. 2.2 e 2.3). 
Figura 2.2 - Fórmula estrutural do ácido ortofosfórico.
Tabela 2.2- Reacções de protólise do ácido ortofosfórico
18 Maria do Carmo Horta e José Torrent
Figura 2.3 - Efeito do pH nas proporções de iões ortofosfato na solução do solo. 
Como se pode observar, o ortofosfato primário (H2PO4
-) é o ião fosfato 
que predomina para a generalidade das condições de pH do solo (pH 5-7). 
Esta é também a espécie química preferencialmente absorvida pelas plantas.
Ciclo do P 
A Figura 2.4 a) e b) ilustra a transformação do P e a sua regulação no 
sistema solo-planta. A dinâmica do P neste sistema é caracterizada por:
 i) regulações abióticas; 
ii) regulações bióticas. 
No primeiro caso a concentração em P da solução é regulada por equi-
líbrio químico e interacções electroquímicas, que dizem respeito à dissolu-
ção/precipitação de formas de P no solo e à desorção/adsorção do P retido 
na fase sólida do solo. Relativamente ao segundo caso a mineralização ou 
transformação em formas orgânicas mais simples do P orgânico do solo ou 
a sua imobilização em compostos orgânicos na matéria viva (fauna e flora 
do solo) regulam essa dinâmica. 
No que diz respeito à absorção do P pela planta, este desloca-se em di-
recção à raiz fundamentalmente por difusão (i.e., através de um gradiente 
de concentração), sendo a sua concentração junto à raiz inferior àquela que 
existe no restante solo. Essa zona de menor concentração em P é denomi-
nada zona de depleção, e indica que a absorção de P pela planta se efectua 
a uma taxa superior àquela que é conseguida pela difusão do ião através da 
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solução do solo. Uma cultura retira em média <10 mg P kg-1 de solo, o que 
significa que a forma biodisponível é apenas uma pequena parte do teor em 
P total do solo (> 100 mg P kg-1 de solo). Por exemplo, uma concentração 
de P em solução entre 0.02 a 0.6 mg P L-1, é suficiente para a nutrição do 
milho, observando-se que os solos com maior capacidade tampão costu-
mam originar maiores produções, apesar de manterem uma concentração 
de P em solução mais baixa.  
Figura 2.4 a)- Transformação do P e sua regulação no sistema solo-planta (adaptado de Frossard 
et al., 1995).
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A concentração em fosfato na solução do solo situa-se em geral no in-
tervalo entre 1 – 5 µM e no interior das células da raiz é de 5 – 7 mM. Isto 
significa que a absorção de P se efectua contra um gradiente de concentra-
ção e também contra um gradiente de carga, e só é possível através de um 
transporte activo de P do solo para o interior da raiz. A forma de P prefe-
rencialmente absorvida pelas plantas é o ortofosfato primário - H2PO4
-. O 
HPO4
= que se encontra em maior concentração em solos alcalinos (Figura 
2.3), possui maior carga negativa e conduz, para a sua absorção, a um maior 
dispêndio de energia por parte da planta. A concentração em P da planta 
varia entre 0.15-0.20% da matéria seca.
Figura 2.4 b) - Ciclo do Fósforo no sistema solo-planta com os seus diversos compartimentos 
(Adaptado de http://msucares.com/crops/soils/images/phosphorus.gif, 25-01-2010).
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Como se pode observar pela figura 2.4 b) as perdas de fósforo no siste-
ma solo-planta são fortemente influenciadas pela capacidade de sorção de 
P no solo. 
Figura 2.4 c) - Ciclo do Fósforo a nível da bacia hidrográfica.
(Adaptado de http://mac122.icu.ac.jp/gen-ed/ecosystem-jpgs/phosphorus-cycle.jpg, 25-01-2010)
A Figura 2.4 c) ilustra o ciclo do P a nível da bacia hidrográfica. Obser-
va-se que sob o ponto de vista da conservação da qualidade das águas su-
perficiais as entradas de P no sistema solo-planta e a gestão do solo a nível 
dos sistemas agrários e do pastoreio devem merecer uma atenção muito 
especial. Estes são os principais factores que afectam a transferência de P 
do solo para as águas de drenagem, de escoamento superficial ou através da 
erosão do solo para as águas superficiais. O clima e a localização topográfica 
são outros factores determinantes na perda de P para as águas superficiais.
Como se pode observar na Figura 2.5 a variabilidade espacial do P no solo 
ao nível de uma exploração agrícola pode ser elevada, e reflete fundamental-
mente os sistemas agrários em uso nas diversas parcelas. Deste modo, nesta 
exploração as áreas ocupadas com sistemas mais extensivos e portanto com 
menor uso dos factores de produção como os adubos têm teores em P2O5 
inferiores a 100 (classes de fertilidade média e baixa). No entanto nas parcelas 
com maior intensificação agrícola o valor situa-se entre os 200 e os 300 mg 
P2O5 kg
-1, reflectindo uma maior  utilização de fertilizantes, em particular dos 
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fosfatados. As áreas com valores mais elevados de P (P2O5: 300-563) corres-
pondem no entanto, às parcelas com utilização de animais em pastoreio. A 
entrada de P nestas parcelas é quase exclusivamente devida às rações e aos 
dejectos dos animais. Esta figura ilustra claramente a influência que as práticas 
agrícolas e de maneio ocasionam na acumulação de P biodisponível no solo.
Figura 2.5 - Distribuição espacial do teor em fósforo do solo numa exploração agro-pequária situ-
ada na Beira Interior (Batista, 2009).
Os processos pedogenéticos que o solo sofre ao longo da sua formação 
podem ocasionar uma translocação do P dentro do perfil e também a nível 
da paisagem, aspectos evidenciados numa escala de tempo pedológica. Os 
perfis de solo podem conter horizontes eluviais e iluviais no que respeita ao 
fósforo. Smeck e Runge (1971) observaram em solos do EUA horizontes 
eluviais com perdas de P até 40 mg cm-3, e horizontes iluviais com ganhos 
de P até 80 mg P cm-3. Observaram também, um transporte lateral de P 
a nível da paisagem (unidade de amostragem 1.1 ha) apresentando alguns 
pédones ganhos até 493 g P m-2, enquanto outros apresentavam perdas 
de cerca de 151 g P m-2. O movimento do P a nível da paisagem segue a 
direcção do fluxo de água superficial e sub-superficial. Por isso, pédones 
em posição topográfica elevada tendem a perder P através do gradiente 
hidrológico, enquanto que pédones em posição topográfica de menor cota 
tendem a acumular/reter o P transportado por esse gradiente hidrológico. 
Num estudo efectuado por Monteiro (2004) em vários pédones da região 
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do Alentejo, pertencentes a Luvisolos, Solonetz e Cambisolos, observou-se 
nalguns pédones um aumento de P ao longo do perfil, com um incremento 
na camada C até 15 mg P kg-1 e, nalgumas toposequências um aumento em 
P nas camadas A ou C nas zonas de baixa com incrementos até 12 mg P 
kg-1. O transporte/acumulação de P a nível do perfil e da paisagem não é 
evidente em todos os pédones estudados, fundamentalmente porque o seu 
teor em P reflecte, para além dos processos pedogenéticos em causa, as 
características do material originário e o uso agrícola do solo.    
Métodos de Análise das diversas formas de P no solo
Existem metodologias analíticas que permitem não só quantificar as di-
versas formas de P no solo (P total, inorgânico e inorgânico) como tam-
bém, permitem quantificar o fósforo associado a determinadas superfícies 
ou espécies químicas. No primeiro caso, essas metodologias dizem respeito 
a digestão ácida (P-Total,), extracção ácida com H2SO4 0.5 M (P-inorgânico) 
e extracção ácida após incineração (P-orgânico,) (Olsen e Sommers, 1982). 
No segundo caso, dizem respeito à utilização de soluções extractantes que re-
movem selectivamente o P associado a determinadas superfícies. Assim uma 
solução extractiva de oxalato ácido de amónio (Schwertmann, 1964) extrai o 
P associado às superfícies dos óxidos/hidróxidos de Fe e de Al de baixa cris-
talinidade, enquanto que uma solução extractiva de ditionito de sódio extrai 
P ocluído em óxidos/hidróxidos de Fe cristalinos e pouco cristalinos (Mehra 
e Jackson, 1960). Também é possível efectuar o fraccionamento sequencial 
do P, através da utilização sucessiva de diversas soluções extractivas que vão 
quantificando sequencialmente o P associado a determinadas superfícies da 
fase sólida. Existem várias metodologias em uso para efectuar este fraccio-
namento sequencial. Uma delas diz respeito ao método proposto por Ruiz et 
al (1997). Nesta extracção usa-se (i) NaOH 0.1 M + NaCl 1 M (P
NaOH
) para 
extrair o P não ocluído associado a compostos de Fe e Al e a complexos 
organo-metálicos, (ii) citrato de sódio 0.267 M + bicarbonato de sódio 0.111 
M (Pcb) para extrair o P readsorvido na operação anterior e o P lábil em fos-
fatos de cálcio pedogénicos mais solúveis, (iii) citrato de sódio 0.2 M + ácido 
cítrico 0.2 M a pH 6.0 (Pcc) para extrair o P associado ao carbonato de cálcio 
pedogénico, (iv) citrato de sódio 0.2 M + ácido ascórbico a pH 6.0 (Pca) para 
extrair o P ocluído em óxidos de Fe pouco cristalinos (v) citrato de sódio 
0.267 M + bicarbonato de sódio 0.111 M + ditionito de sódio (Pd) para extrair 
o P ocluído nos óxidos de Fe cristalinos, (vi) ácido acético 1 M + acetato de 
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sódio a pH 4.0 (Paa) para extrair fosfatos de cálcio, que apresentam baixa solu-
bilidade e, finalmente (vii) HCl 1 M (PHCl) para extrair os fosfatos de cálcio 
que apresentam baixa solubilidade (normalmente apatite litogénica). 
Resultados das propriedades básicas e formas de P em solos 
de Portugal
Apresentam-se de seguida os resultados relativamente ao teor das di-
versas formas de P no solo, obtidos numa amostra de 32 unidades pedo-
lógicas, representativas dos solos agrícolas de Portugal e pertencentes aos 
seguintes grupos de referência segundo a classificação WRB (FAO, 2006): 
Fluvisolos (3), Regosolos (3), Litosolos (1), Vertisolos (3), Luvisolos (8) e 
Cambisolos (14) (Estes solos apresentavam propriedades físico-químicas 
muito distintas (Tabelas 2.3 a 2.8). Verificou-se que o conteúdo em P total 
era muito variável, entre os 91 e 1430 mg kg-1, mas no geral inferior a 1 000 
mg kg-1. Em termos gerais é referido que o valor médio do P total no solo 
é de 600 mg kg-1. De uma forma geral os solos que apresentavam maior 
conteúdo em P total e P inorgânico eram os solos que receberam maio-
res quantidades de fertilizantes fosfatados. A relação [(Pi + Po)/Pt] dá uma 
ideia da proporção do fósforo residual, isto é, da fracção do P total mais 
resistente à alteração e menos biodisponível a curto e médio prazo. Nestes 
solos esta relação varia entre 0.49 e 1.0, valores menores indicam que existe 
proporcionalmente uma maior fracção de P residual e portanto uma menor 
biodisponibilidade das formas de P presentes nesses solos. O teor em Po 
variou entre 5 e 348 mg kg-1, que corresponde a uma percentagem entre os 
6 e 55 % do P total. Alguns solos apresentam uma proporção considerável 
de Po ≈  40 %. Em termos médios os solos apresentam 47 % do P total na 
fracção inorgânica, 30 % na orgânica e 23 % é P residual. Isto significa, que 
metade do P total desta amostra de solos está em formas inorgânicas de 
distinta disponibilidade e a outra metade reparte-se quase por igual entre P 
residual de muito baixa disponibilidade (a muito longo prazo) e P orgânico 
com uma biodisponibilidade controlada pela taxa de mineralização do solo. 
Nos solos sobrefertilizados a distribuição entre formas inorgânicas e orgâ-
nicas relativamente ao P total é de 60 % em Pi e 27 % em Po, enquanto que 
nos solos pobres em P (valores de P Olsen < 4 mg kg-1) a proporção é de 
18 % em Pi para 40% em Po. Este aspecto parece destacar a partição entre 
formas inorgânicas e orgânicas do P em solos de distinta fertilidade bem 
como, o papel que o P orgânico pode ter no fornecimento de P às cultu-
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ras instalados em solos pobres em P. Para além deste aspecto, estes dados 
indicam também que a adubação fosfatada ocasionou um aumento do P 
total do solo causado principalmente pelo enriquecimento em P inorgânico 
e, um enriquecimento em P das fracções mais lábeis, principalmente Pcb e 
Pcc. As quantidades de P extraídas nas diferentes etapas do fraccionamento 
(Ruiz et al., 1997) revelam que estes solos são naturalmente pobres em P 
litogénico (herdado do material originário), apresentam um valor médio de 
8 % para a fracção PHCl (que quantifica o P presente em apatite litogénica, 
como se pode observar na Fig. 2.6). 
Figura 2.6 - Fósforo (%) nas distintas fracções quantificadas através da extracção sequencial.
Verifica-se que 65 % do P está nas três primeiras fracções: P
NaOH
, Pcb 
e Pcc. Estas fracções correspondem em termos gerais a formas de P mais 
lábeis, associadas a formas não cristalinas de Fe e Al, fosfatos de Fe e Al, 
complexos organo-metálicos e fosfatos de cálcio mais solúveis. O P ocluído 
nos óxidos de Fe de baixa cristalinidade (estimado pelo Pca) representa 9 %, 
e o ocluído nos óxidos de Fe cristalinos (Pd) 15 % do P total extraído. No 
entanto a razão molar Pca/Feca tem um valor médio de 5.2 x 10
-2 enquanto 
que Pd/Fed apresenta um valor médio de 1.9 x 10
-2. Quer dizer que, apesar 
de em valor absoluto o Pd seja superior ao Pca, os óxidos pouco cristalinos 
apresentam maior proporção de P ocluído. Verifica-se também, que os so-
los com maior valor de P biodisponível avaliado pelo método de Olsen, são 
também os solos que apresentam maior coeficiente molar Pca/Feca o que 
sugere que uma fracção do P do adubo foi ocluída nos óxidos de Fe de bai-
xa cristalinidade em processos de sorção lenta. Por outro lado, o P ocluído 
nos óxidos cristalinos não apresenta uma relação consistente com o nível de 
aplicação da adubação fosfatada. De facto a razão molar Pd/Fed parece estar 
mais relacionada com a pedogénese. É referido noutros trabalhos que esta 
razão molar está relacionada, com a proporção hematite/goetite da fracção 
argila. A goetite parece possuir uma maior capacidade de adsorção de P que 
a hematite por causa da sua maior superfície específica (Fig 2.7), enquanto 
que a hematite parece possuir uma maior capacidade de ocluir P. 
A escassa quantidade de P extraída na fracção Paa, que quantifica os 
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fosfatos de cálcio pedogénicos de menor solubilidade, pode indicar que 
a maior parte dos fosfatos cálcicos de maior solubilidade já foram re-
tirados nas fracções anteriores e que o P da adubação se acumulou em 
fosfatos mais solúveis. O efeito da fertilização fosfatada sobre o conteú-
do e formas de P no solo é evidente e corresponde a (i) um aumento do 
valor do P total do solo, causado principalmente pelo enriquecimento 
em P inorgânico, e (ii) enriquecimento em P das fracções lábeis, princi-
palmente Pcb e Pcc.
Figura 2.7 - Sorção de P em vários minerais (Sollins, 1991).
O P extraído e quantificado pelo método de Olsen (P-Olsen) e pelo mé-
todo de Egnér et al. (P-Al) parece ser o P lábil ambos provenientes das mes-
mas fracções (P
NaOH
 e Pcb) mas com quantidades extraídas distintas, como 
evidenciam as Equações 2.1 e 2.2. 
P-Olsen (mg kg–1) = 8.1 + 0.09P
NaOH
 + 0.18Pcb   
 R2
aj
 = 0.852, (p <0.001)  n = 32   [2.1]






 = 0.908, (p <0.001) [2.2]
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 Tabela 2.3- Propriedades químicas dos solos.
Solo Co pH(H2O) pH(KCl) CE1:5
c  Carbonatosd Calcário activod
 g kg–1   dS m–1                        g kg–1
CH-201 10.6 (1.7)a 7.9 (0.07) 6.7 (0.07) 0.13 (0.001) 61 (3) –
CH-202 6.6 (0.9) 8.0 (0.07) 6.6 0.07) 0.10 (0.001) 26 (1) –
CH-203 6.5 (1.1) 6.7 (0.14) 5.4 (0.14) 0.05 (0.000) – –
CH-204 12.3 (1.3) 5.4 (0.28) 4.7 (0.14) 0.08 (0.001) – –
CH-205 7.0 (1.1) 6.3 (0.07) 5.6 (0.07) 0.06 (0.003) – –
CH-206 6.0 (0.1) 6.4 (0.14) 5.4 (0.07) 0.06 (0.003) – –
CH-207 7.4 (0.0) 5.0 (0.00) 4.0 (0.07) 0.04 (0.001) – –
CH-208 9.0 (1.5) 6.0 (0.00) 5.1 (0.07) 0.05 (0.001) – –
CH-209 5.1 (1.2) 5.0 (0.00) 4.2 (0.00) 0.05 (0.004) – –
CH-210 20.7 (1.7) 7.1 (0.21) 6.4 (0.14) 0.13 (0.003) – –
CH-211 7.9 (1.4) 8.0 (0.07) 7.0 (0.00) 0.13 (0.001) 165 (4) 53 (3)
CH-212 11.7 (1.6) 6.3 (0.00) 5.3 (0.07) 0.07 (0.001) – –
CH-213 6.9 (1.6) 5.2 (0.00) 4.4 (0.00) 0.11 (0.004) – –
CH-214 9.3 (1.8) 5.8 (0.07) 4.8 (0.07) 0.03 (0.000) – –
CH-215 6.0 (0.7) 5.2 (0,00) 4.0 (0.07) 0,02 (0.001) – –
CH-216 6.4 (1.6) 5.0 (0.07) 3.8 (0.00) 0.02 (0.001) – –
CH-217 9.3 (1.7) 5.9 (0.00) 4.3 (0.00) 0.02 (0.001) – –
CH-218 7.3 (0.3) 4.9 (0.00) 3.7 (0.07) 0.02 (0.001) – –
CH-219 5.3 (0.2) 5.3 (0.00) 4.0 (0.00) 0.02 (0.000) – –
CH-220 1.7 (0.0) 5.6 (0.00) 4.2 (0.07) 0.01 (0.000) – –
CH-221 21.1 (1.9) 5.7 (0.00) 5.1 (0.00) 0.04 (0.001) – –
CH-222 10.4 (0.9) 5.9 (0.00) 4.8 (0.00) 0.02 (0.001) – –
CH-223 12.7 (2.1) 5.6 (0.00) 4.6 (0.00) 0.06 (0.003) – –
CH-224 2.2 (0.3) 6.3 (0.00) 5.5 (0.07) 0.01 (0.001) – –
CH-225 30.5 (4.8) 5.7 (0.07) 5.1 (0.07) 0.07 (0.002) – –
CH-226 16.6 (2.6) 6.0 (0.07) 5.4 (0.00) 0.05 (0.000) – –
CH-227 15.5 (1.6) 6.8 (0.07) 6.2 (0.10) 0.08 (0.001) – –
CH-228 19.7 (1.7) 6.5 (0.21) 5.8 (0.14) 0.07 (0.001) – –
CH-229 12.1 (0.1) 5.6 (0.00) 5.3 (0.00) 0.04 (0.003) – –
CH-230 16.7 (1.8) 5.6 (0.00) 5.3 (0.00) 0.16 (0.005) – –
CH-231 4.7 (0.5) 5.3 (0.14) 3.7 (0.14) 0.01 (0.001) – –
CH-232 4.5 (1.1) 5.4 (0.07) 3.4 (0.14) 0.01 (0.001) – –
Media 10.3 5.9 5.0 0.06 – –
s 6.2 0.83 0.93 0.04 – –
CVb (%) 60 14 19 72 – –
a Média  n = 2 (± desvio padrão, s);  b Coeficiente de variação; c Condutividade eléctrica medida no 
extracto 1:5 (p/v).; d Expresso em carbonato de cálcio equivalente.
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Tabela 2.4 - Propriedades de troca catiónica dos solos. 
Solo Ca2+ Mg2+ K+ Na+ Al3+ CIC CICEc PSB
            cmolc  kg
–1    %
CH-201 Sat. 4.95 (1.35) 0.55 (0.06) 0.64 (0.01) <0.01 47.2 (0.64) 47.2 100
CH-202 Sat. 6.1 (0.71) 0.55 (0.01) 1.23 (0.10) “ 74.3 (1.06) 74.3 100
CH-203 19.2(0.00)a 10.35 (1.91) 0.23 (0.01) 1.22 (0.03) “ 32.1 (0.14) 31.0 97
CH-204 4.3 (0.81) 1.60 (0.28) 0.48 (0.21) 0.35 (0.05) 0.07 (0.003) 12.9 (0.10) 6.7 52
CH-205 3.9 (0.53) 0.92 (0.31) 0.80 (0.52) 0.31 (0.08) <0.01 7.5 (0.09) 5.9 78
CH-206 5.4 (0.11) 2.20 (0.57) 0.22 (0.08) 0.29 (0.04) “ 9.1 (0.09) 8.1 89
CH-207 2.0 (0.49) 1.35 (0.07) 0.16 (0.01) 0.55 (0.10) 0.34 (0.057) 6.2 (1.20) 4.4 65
CH-208 11.4 (0.07) 3.10 (0.42) 0.42 (0.25) 0.35 (0.21) <0.01 24.7 (0.07) 15.3 62
CH-209 2.1 (0.39) 1.30 (0.14) 0.24 (0.02) 0.57 (0.02) 0.11 (0.000) 5.6 (0.85) 4.3 74
CH-210 17.8 (1.41) 1.15 (0.21) 1.75 (0.92) 0.30 (0.14) <0.01 21.6 (0.05) 21.0 97
CH-211 Sat. 1.60 (0.28) 0.46 (0.12) 0.52 (0.13) “ 22.8 (0.10) 22.8 100
CH-212 7.4 (0.07) 4.60 (0.28) 0.85 (0.35) 0,58 (0.25) “ 20.3 (0.06) 13.4 66
CH-213 2.9 (0.04) 1.65 (0.21) 0.27 (0.13) 0.25 (0.16) 0.06 (0.049) 11.8 (0.07) 5.1 43
CH-214 3.8 (0.14) 0.55 (0.12) 0.83 (0.40) 0.41 (0.30) <0.01 12.0 (0.11) 5.6 47
CH-215 1.7 (0.17) 0.24 (0.03) 0.33 (0.17) 0.21 (0.16) 0.6 (0.007) 8.3 (0.15) 3.0 29
CH-216 1.1 (0.07) 0.24 (0.01) 0.22 (0.11) 0.19 (0.12) 1.6 (0.028) 8.4 (0.09) 3.4 21
CH-217 8.1 (0.60) 1.65 (0.07) 0.28 (0.15) 0.30 (0.28) <0.01 14.0 (0.17) 10.3 73
CH-218 1.3 (0.11) 0.57 (0.47) 0.35 (0.24) 0.20 (0.14) 0.66 (0.014) 6.1 (0.09) 3.0 39
CH-219 1.8 (0.07) 0.69 (0.08) 0.55 (0.27) 0.34 (0.19) 0.44 (0.057) 6.6 (0.07) 3.8 51
CH-220 1.9 (0.04) 0.80 (0.28) 0.10 (0.00) 0.29 (0.21) 0.54 (0.509) 6.5 (0.07) 3.6 47
CH-221 4.9 (0.35) 0.92 (0.00) 0.96 (0.54) 0.40 (0.28) <0.01 14.8 (0.10) 7.2 49
CH-222 4.5 (0.18) 0.60 (0.13) 0.69 (0.35) 0.25 (0.21) “ 11.6 (0.12) 6.0 52
CH-223 2.9 (0.28) 0.56 (0.08) 1.20 (0.35) 0.26 (0.23) “ 8.4 (0.07) 4.9 59
CH-224 0.4 (0.11) 0.13 (0.04) 0.04 (0.02) 0.20 (0.13) “ 0.8 (0.04) 0.7 88
CH-225 8.0 (0.04) 1.02 (0.54) 0.37 (0.02) 0.56 (0.08) 0.06 (0.014) 24.4 (0.35) 10.0 41
CH-226 4.2 (0.00) 1.41 (0.08) 0.38 (0.02) 0.58 (0.11) 0.07 (0.001) 21.4 (0.57) 6.6 31
CH-227 9.1 (0.53) 1.80 (0.42) 0.47 (0.04) 0.79 (0.04) <0.01 14.0 (0.14) 12.1 86
CH-228 9.0 (0.78) 1.10 (0.42) 0.48 (0.23) 0.55 (0.29) “ 21.5 (0.28) 11.1 52
CH-229 2.7 (0.07) 0.17 (0.01) 0.08 (0.01) 0.30 (0.11) “ 7.6 (0.17) 3.3 43
CH-230 10.4 (0.24) 2.45 (0.64) 0.60 (0.10) 0.78 (0.08) “ 23.7 (0.21) 14.2 60
CH-231 2.5 (0.32) 1.20 (0.42) 0.16 (0.01) 0.55 (0.03) 1.89 (0.134) 10.0 (0.07) 6.3 44
CH-232 2.0 (0.35) 2.10 (1.13) 0.23 (0.00) 0.81 (0.01) 1.56 (0.035) 19.2 (0.28) 6.7 27
Media 8.9 1.84 0.48 0.47 0.26 16.7 11.9 61
s 13.1 2.05 0.35 0.26 0.50 13.9 14.5 23
CVb (%) 147 111 74 56 194 83 122 38
a Média n = 2 (± desvio padrão, s); b Coeficiente de variação; c Capacidade de troca efectiva, é igual à soma dos 
catiões de troca.
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 mg kg–1 g kg–1  mg kg–1
CH-201 170 (4)a 0.59 (0.00) 1336 (75) 85 (5) 53 (0)
CH-202 189 (20) 1.88 (0.04) 2144 (33) 154 (25) 84 (40)
CH-203 186 (3) 1.81 (0.01) 847 (37) 599 (69) 159 (76)
CH-204 27 (2) 0.95 (0.00) 569 (23) 547 (87) 435 (37)
CH-205 196 (4) 0.80 (0.01) 203 (3) 470 (25) 128 (36)
CH-206 71 (2) 0.81 (0.00) 203 (10) 289 (31) 102 (0)
CH-207 49 (3) 0.62 (0.02) 255 (16) 521 (60) 127 (34)
CH-208 195 (8) 2.56 (0.75) 606 (53) 897 (24) 234 (33)
CH-209 78 (2) 0.17 (0.02) 128 (10) 223 (9) 151 (0)
CH-210 769 (33) 2.10 (0.02) 424 (47) 878 (99) 52 (0)
CH-211 129 (13) 1.04 (0.04) 334 (71) 76 (4) 52 (1)
CH-212 94 (1) 1.06 (0.03) 159 (50) 1176 (52) 489 (103)
CH-213 46 (4) 0.96 (0.07) 355 (24) 497 (63) 229 (38)
CH-214 502 (12) 2.50 (0.04) 567 (33) 1324 (56) 259 (74)
CH-215 77 (1) 1.11 (0.02) 667 (46) 644 (2) 433 (35)
CH-216 15 (0) 0.49 (0.02) 593 (37) 312 (1) 430 (34)
CH-217 81 (2) 1.57 (0.04) 311 (48) 626 (62) 155 (73)
CH-218 44 (0) 0.87 (0.05) 260 (14) 813 (126) 254 (69)
CH-219 133 (2) 1.06 (0.05) 244 (50) 885 (30) 256 (1)
CH-220 45 (1) 0.95 (0.04) 249 (10) 602 (1) 256 (2)
CH-221 172 (6) 0.84 (0.01) 557 (18) 513 (34) 414 (72)
CH-222 184 (6) 0.82 (0.05) 626 (17) 518 (30) 432 (38)
CH-223 145 (7) 0.62 (0.02) 262 (4) 599 (64) 307 (68)
CH-224 38 (2) 0.07 (0.02) 66 (3) 40 (9) ndc
CH-225 1100 (29) 2.72 (0.11) 3849 (114) 2463 (149) 3401 (27)
CH-226 331 (56) 2.61 (0.05) 7624 (222) 2166 (143) 3539 (109)
CH-227 363 (7) 2.52 (0.01) 1289 (11) 1947 (160) 842 (41)
CH-228 186 (23) 4.35 (0.03) 2861 (40) 4023 (54) 2337 (33)
CH-229 119 (6) 0.50 (0.03) 475 (12) 383 (2) 407 (75)
CH-230 316 (4) 4.62 (0.08) 1866 (26) 2142 (25) 894 (3)
CH-231 39 (1) 0.55 (0.01) 519 (37) 250 (3) 358 (4)
CH-232 32 (1) 1.55 (0.07) 775 (20) 840 (14) 565 (5)
Media 191 1.43 976 859 557
s 225 1.08 1452 838 857
CVb (%) 117 76 149 98 154
a Média  n = 2 (± desvio padrão, s); b Coeficiente de variação; c nd – Não determinado.
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Tabela 2.6 - Fósforo total, inorgânico, orgânico e residual dos solos.
Solo  Pt Pi Po Pr
c
                                                               mg kg–1
CH-201 375(5)a 229(19) 97 (9) 50
CH-202 338(23) 190(16) 61 (15) 86
CH-203 940(38) 707(39) 71 (0) 163
CH-204 354(10) 54(1) 135 (4) 164
CH-205 415(5) 265(3) 105 (7) 46
CH-206 249(2) 143(3) 58 (8) 48
CH-207 177(1) 64(4) 66 (3) 47
CH-208 746(15) 299(1) 166 (26) 281
CH-209 147(2) 93(6) 29 (3) 25
CH-210 1430(25) 1110(81) 183 (101) 137
CH-211 452(4) 201(34) 127 (32) 124
CH-212 211(4) 115(2) 62 (8) 34
CH-213 355(27) 94(2) 79 (2) 181
CH-214 855(51) 562(2) 121 (19) 172
CH-215 333(10) 117(2) 100 (4) 115
CH-216 171(0) 26(0) 80 (0) 66
CH-217 223(4) 99(1) 70 (11) 55
CH-218 144(3) 49(2) 57 (8) 39
CH-219 299(5) 150(4) 57 (12) 92
CH-220 173(1) 55(2) 65 (1) 53
CH-221 583(13) 230(15) 247 (30) 106
CH-222 536(19) 262(11) 156 (30) 118
CH-223 400(1) 179(9) 151 (6) 70
CH-224 91(1) 86(17) 5 (3) 0
CH-225 1728(28) 1312(118) 332 (70) 84
CH-226 417(15) 202(9) 131 (19) 84
CH-227 753(0) 356(70) 325 (31) 72
CH-228 343(0) 108(0) 188 (18) 48
CH-229 230(6) 126(3) 118 (18) 0
CH-230 920(0) 385(74) 384 (17) 151
CH-231 405(35) 81(8) 162 (35) 162
CH-232 414(10) 84(0) 139 (20) 192
Media 475 251 129 96
s 364 289 87 62
CVb(%) 77 115 67 65
a Média  n = 2 (± desvio padrão, s); b Coeficiente de variação; c Pr = Pt –  (Pi + Po)
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Tabela 2.7 - Índices de disponibilidade de fósforo. 
Solo P Olsen P Egnér et al.c Classe de fertilidaded
                                                    mg kg–1 (P-Al)
CH-201 11.4 (1)a 112 (0) Muito alto
CH-202 10.6 (0) 74 (1) Alto
CH-203 23.5 (1) 76 (0) Alto
CH-204 6.0 (0) 7 (0) Muito baixo
CH-205 44.7 (1) 108 (1) Muito alto
CH-206 8.1 (0) 23 (0) Médio
CH-207 18.9 (0) 27 (3) Médio
CH-208 23.4 (1) 30 (1) Médio
CH-209 40.7 (1) 64 (4) Alto
CH-210 116.1 (15) 395 (7) Muito alto
CH-211 10.5 (1) 85 (2) Alto
CH-212 30.0 (2) 54 (0) Alto
CH-213 7.7 (0) 6 (0) Muito baixo
CH-214 76.3 (7) 123 (5) Muito alto
CH-215 13.8 (0) 14 (0) Baixo
CH-216 2.5 (0) 3 (0)) Muito baixo
CH-217 13.7 (1) 26 (1) Médio
CH-218 15.7 (0) 28 (1) Médio
CH-219 41.5 (2) 85 (4) Alto
CH-220 6.2 (0.3) 9 (1) Muito baixo
CH-221 35.4 (1) 84 (4) Alto
CH-222 36.4 (1) 83 (2) Alto
CH-223 45.8 (0) 106 (3) Muito alto
CH-224 12.2 (4) 27 (1) Médio
CH-225 114.3 (0) 542 (39) Muito alto
CH-226 21.4 (2) 39 (1) Médio
CH-227 65.0 (0) 260 (12) Muito alto
CH-228 13.1 (0) 18 (2) Baixo
CH-229 35.8 (0) 90 (4) Muito alto
CH-230 33.0 (2) 54 (1) Alto
CH-231 4.2 (0) 10 (2) Muito baixo
CH-232 4.0 (0) 3 (0) Muito baixo
Média 29.4 83 
s 28.3 0.49 
CVb(%) 96 126 
a Média  n = 3 (± desvio padrão, s); b Coeficiente de variação; c Método oficial em Portugal (Egnér 
et al., 1960). d Segundo Egnér et al.
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Tabela 2.8 - Fracções de fósforo obtidas na extracção sequencial. 
Solo  P
NaOH
 Pcb Pcc Pca Pd Paa PHCl PoNaOH Pocb
                                                                                    mg kg–1
CH-201 2.3(0.4)a 55.5(3.9) 144.8(17.1) 20.7(0.4) 11.9(1.9) 8.2(0.4) 31.4(3.7) 10.4 (0.4) 5.9 (1.8)
CH-202 1.4(0.3) 50.5(0.1) 80.0(5.4) 42.8(4.3) 50.5(5.4) 7.5(1.2) 17.0(0.2) 4.4 (0.4) 3.3 (1.8)
CH-203 24.3(0.3) 83.1(1.8) 44.4(2.1) 67.2(4.2) 75.8(7.0) 46.7(2.5) 504.6(87.2) 8.4 (0.8) 8.2 (3.0)
CH-204 40.6(3.4) 6.6(0.7) 3.4(1.4) 20.7(1.9) 122.1(7.9) 7.6(0.6) 2.6(1.1) 34.0 (0.5) 3.4 (1.5)
CH-205 138.2(7.6) 59.1(2.7) 29.7(4.6) 34.4(3.4) 37.3(6.1) 8.3(1.3) 26.4(14.0) 13.6 (2.0) 4.7 (1.8)
CH-206 34.3(2.3) 19.2(1.2) 10.9(1.0) 26.4(1.3) 28.8(4.9) 7.0(0.3) 50.1(1.9) 11.0 (0.6) 5.0 (0.4)
CH-207 65.1(2.8) 5.3(0.8) 2.8(0.7) 10.2(0.1) 14.3(1.5) 1.1(0.2) 0.8(0.5) 27.9 (1.1) 1.2 (0.8)
CH-208 137.8(4.5) 68.2(7.5) 27.7(2.0) 107.1(6.7) 185.5(23.7) 18.2(1.1) 8.6(1.3) 13.5 (2.4) 8.3 (1.5)
CH-209 86.7(2.0) 6.9(0.5) 4.5(0.2) 5.0(1.2) 4.5(0.3) 0.6(0.02) 0.6(0.1) 11.8 (0.0) 1.3 (0.4)
CH-210 83.5(3.0) 549(27.7) 378(39.0) 130.4(8.8) 92.7(8.2) 15.0(0.3) 11.3(0.8) 23.6 (2.2) 42.3 (5.5)
CH-211 4.9(0.5) 66.2(3.2) 111.7(9.1) 31.9(5.9) 65.5(9.9) 7.2(0.6) 13.0(3.8) 6.3 (0.4) 5.9 (2.9)
CH-212 80.2(1.6) 21.7(2.0) 8.2(1.0) 6.5(0.3) 7.7(1.3) 2.7(0.9) 7.5(3.0) 17.6 (3.0) 3.5 (0.1)
CH-213 91.4(5.9) 5.1(0.8) 4.2(1.6) 26.6(3.9) 116.5(2.9) 7.6(0.5) 1.4(0.4) 21.2 (2.5) 1.6 (0.7)
CH-214 377(23.0) 80.0(8.4) 61.5(7.3) 44.7(5.8) 38.8(13.1) 6.0(0.8) 12.2(3.5) 56.4 (12.4) 12.0 (1.0)
CH-215 98.7(1.1) 5.4(0.7) 7.6(2.4) 22.8(2.0) 31.8(7.8) 3.9(1.1) 3.8(1.9) 26.8 (1.2) 3.5 (1.7)
CH-216 30.5(2.9) 1.7(0.1) 1.0(0.2) 8.3(1.7) 31.4(2.4) 2.4(0.2) 1.2(0.4) 30.2 (4.5) 1.2 (0.2)
CH-217 45.9(2.2) 23.9(0.3) 8.1(0.8) 26.6(1.8) 18.7(3.9) 3.4(0.2) 3.0(0.9) 12.8 (0.6) 5.5 (1.1)
CH-218 52.5(4.2) 3.8(0.4) 2.0(1.4) 4.5(1.2) 4.5(0.2) 0.6(0.04) 0.4(0.2) 24.7 (0.7) 0.6 (0.4)
CH-219 128.7(4.1) 9.1(0.6) 6.8(1.8) 8.7(1.9) 14.2(1.1) 2.0(0.6) 0.7(0.2) 28.1 (3.5) 4.4 (0.4)
CH-220 41.3(0.6) 4.3(0.4) 4.3(0.7) 13.2(2.4) 15.8(1.6) 1.5(0.5) 0.6(0.2) 10.5 (1.2) 4.4 (1.1)
CH-221 169.5(4.3) 42.9(2.7) 19.8(2.4) 33.7(1.6) 64.5(7.9) 7.3(0.6) 18.0(2.0) 54.2 (4.1) 11.7 (1.7)
CH-222 194.7(10) 32.7(1.0) 12.6(0.6) 31.2(1.9) 64.2(6.4) 6.6(0.1) 18.1(4.1) 32.8 (5.6) 11.4 (0.0)
CH-223 159.0(19) 19.2(1.5) 12.3(3,0) 14.9(1.9) 23.9(4.3) 2.4(0.4) 2.0(0.4) 49.0 (0.3) 10.3 (0.1)
CH-224 37.8(2.1) 5.5(0.5) 1.8(0.6) 1.9(0.6) 5.6(1.2) 2.4(0.6) 25.9(4.5) 4.0 (1.3) 0.4 (0.0)
CH-225 995(35.2) 137.9(5.9) 80.8(11.7) 31.7(1.2) 25.0(3.7) 4.0(0.5) 5.3(0.6) 141.6 (48.1) 14.4 (1.8)
CH-226 189.5(8.3) 15.0(1.7) 12.9(1.6) 11.8(2.4) 16.8(3.3) 2.6(0.05) 1.5(0.3) 45.9 (1.7) 2.3 (0.3)
CH-227 273.2(8.8) 110.7(4.3) 46.9(4.4) 27.6(1.7) 15.8(2.2) 3.1(0.6) 2.8(0.3) 64.2 (8.4) 28.6 (0.7)
CH-228 89.4(6.0) 31.9(2.2) 15.8(2.6) 12.7(2.5) 12.8(0.9) 2.4(0.2) 1.3(0.3) 37.3 (0.2) 7.5 (0.4)
CH-229 114.5(4.9) 21.3(2.9) 11.4(1.4) 5.5(1.7) 6.6(0.03) 0.7(0.09) 0.8(0,2) 36.0 (3.2) 7.8 (0.9)
CH-230 230.2(6.9) 64.8(2.5) 33.0(3.1) 60.6(4.4) 78.4(1.9) 16.5(1.0) 77.6(3.7) 66.2 (3.3) 14.5 (4.6)
CH-231 77.7(4.3) 3.4(0.5) 2.5(0.4) 22.9(1.7) 137.4(23.7) 6.8(0.9) 2.6(0.2) 22.8 (1.2) 2.6 (0.4)
CH-232 59.6(2.9) 1.8(0.5) 2.8(0.9) 33.3(3.5) 195.5(26.2) 11.8(0.05) 2.5(0.2) 36.4 (1.1) 2.3 (0.6)
Media 129.9 50.4 37.3 29.6 50.5 7.0 26.7 30.7 7.5
s 175.8 95.9 70.0 27.8 50.9 8.4 87.4 26.2 8.4
CVb(%) 135 190 188 94 101 120 327 85 112
a Média  n = 2 (± desvio padrão, s); b Coeficiente de variação.
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Conclusões 
As propriedades químicas básicas desta amostra de solos são típicas 
das observadas em solos agrícolas Portugueses. São solos na sua maioria 
ácidos (82%), de textura franco-arenosa, com baixo teor em Co, baixa 
capacidade de troca catiónica e baixo teor em bases de troca. O Fe e o 
Al quantificado em diferentes extractos permite concluir que contêm 
valores médios de Fe total, e que são as formas cristalinas de óxidos 
de ferro as que predominam nestes solos (média de 70%). Observa-se 
também que, apesar do baixo conteúdo em Co, o Fe e Al em complexos 
organo-metálicos correspondem a metade das formas consideradas não 
cristalinas. 
O P nestes solos está fundamentalmente associado às superfícies de 
carga variável, como os óxido-hidróxidos de ferro e alumínio e os seus 
complexos com a matéria orgânica, e em fosfatos de ferro, alumínio e 
cálcio de maior solubilidade. Estas parecem ser também as principais 
formas de P extraídas pelo bicarbonato do método de Olsen e pelo lac-
tato de amónio do método de Egnér et al.. O conteúdo em P litogénico 
destes solos é baixo, pelo que o P dos adubos fosfatados e o Po de origem 
antropogénica parecem constituir a principal fonte de P para a nutrição 
das plantas. A adubação fosfatada aumentou o conteúdo em P total 
do solo, principalmente o P inorgânico, e conduziu logicamente a um 
aumento de P nas fracções mais lábeis.   
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3-Dinâmica do P no solo
A disponibilidade do P no solo, tanto do ponto de vista da nutrição vegetal 
como das perdas de P em solução, está controlada fundamentalmente pelo 
equilíbrio que se estabelece entre a concentração de fosfato na fase sólida 
do solo (Q, factor quantidade) e a sua concentração na solução do solo (I, 
factor intensidade). A relação Q/I (factor capacidade) conduz a um equilí-
brio dinâmico entre o P presente na fase sólida e na fase líquida do solo. À 
medida que o P é removido da solução do solo como por exemplo, através da 
absorção pelas plantas, o factor capacidade é o responsável pela manutenção 
de uma concentração adequada de P em solução através da desorção. Pelo 
contrário, sempre que a concentração do P na solução do solo aumenta, de-
vido por exemplo à adubação, estabelece-se um novo equilíbrio, aumentando 
a quantidade de P associado à fase sólida através do processo de sorção. As 
características das superfícies adsorventes da fase sólida (quantidade e tipo) 
assim como o valor de pH e a concentração de outros iões em solução, são os 
factores mais relevantes nos processos de sorção/desorção de fosfato.
3.1 - Sorção
Os mecanismos de retenção de ortofosfato pela fase sólida do solo di-
zem respeito a reacções de adsorção/precipitação que incluem (i) adsorção 
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não específica (ou de esfera externa) que é devida maioritariamente a inte-
racções electrostáticas, (ii) adsorção aniónica específica por troca de ligando 
ou de esfera interna, com formação de complexos de superfície mono-ou 
bidentados, Fig. 3.1 e 3.4), (iii) precipitação sobre a superfície adsorvente 
e (iv) precipitação na solução do solo em forma de fosfatos pouco cristali-
nos de Fe, Al, Ca, e outros elementos, Fig. 3.2. Esta retenção pode ocorrer 
em diversas superfícies minerais pertencentes a óxidos e hidróxidos de Fe 
e Al, bordos dos minerais de argila, camada (octaédrica) de Al, políme-
ros hidroxialumínicos, calcite e outras. A adsorção não específica ocorre 
fundamentalmente nos grupos reactivos de superfície −MeOH2 enquanto 
que a adsorção específica costuma ocorrer em grupos −MeOH, (Me: ião 
metálico por ex. Fe) por troca de ligando, com formação de complexos 
mono ou bidentados (ligação a um ou a dois grupos OH que, por sua vez, 
podem estar mono- ou dicoordenados com o ião metálico, formando com-
plexos mono- ou binucleares). As actuais técnicas de ressonância magnética 
e nuclear permitem observar por exemplo que a sorção de fosfato sugerida 
pelos espectros da boemite (γ − AlOOH) e de γ − Al2O3 ocorria através de 
(i) precipitação do ortofosfato residual, (ii) adsorção de fosfato na superfí-
cie formando complexos de esfera interna e (iii) precipitação, na superfície, 
de fosfatos de Al. Também foi demonstrada a formação de um complexo 
de superfície binuclear entre o fosfato e a goetite (α − FeOOH) enquanto 
que com a ferridrite (Fe
5
O3(OH)9) ou com o hidróxido de Al (Al(OH)3) o 
fosfato parece formar um complexo mononuclear. Também os comple-
xos húmicos com átomos de Fe e de Al possuem capacidade para reter o 
fosfato através de reacções de adsorção por troca de ligando entre os iões 
fosfatos e os grupos hidroxilo. 
A capacidade de adsorção de aniões dos solos varia entre 1-5 % da capa-
cidade de troca catiónica. De notar que a adsorção de fosfato caracteriza-se 
pela selectividade das superfícies adsorventes para este anião (adsorção ani-
ónica específica), e é também influenciada pelo factores que condicionam 
o desenvolvimento das cargas eléctricas positivas: o pH (efeito do protão 
como determinante do potencial eléctrico das superfícies adsorventes) e a 
concentração do electrólito (a maior concentração menor valor absoluto 
do potencial eléctrico). Elevados valores de pH, baixa superfície específica 
dos minerais de argila e baixa concentração de fosfato na solução do solo, 
conduzem a uma pequena adsorção. 
Deste modo, a capacidade máxima de sorção de fosfato está relacionada 
em termos gerais com a superfície específica do solo. De facto, a capacidade 
de sorção dos óxidos de Fe depende essencialmente da sua superfície espe-
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cífica que se situa entre 1.5 e 3.5 μmol P m-2. A goetite parece possuir uma 
maior capacidade de sorção de P (210 μmol g-1) que a hematite de similar 
superfície específica (170 μmol g-1 a pH 3.5). Nos minerais de argila cris-
talinos (silicatos), a sorção está relacionada com a proporção da superfície 
específica correspondente aos grupos reactivos Fe/Al-OH nas faces e nos 
bordos dos minerais. Assim, a caulinite normalmente adsorve mais fosfato 
por unidade de superfície que os minerais 2:1. 
A retenção de fosfato nos carbonatos pode ocorrer através de adsorção 
específica ou de precipitação superficial de fosfatos de cálcio e apresenta 
valores de ~0.15 μmol P m-2. No entanto nos solos calcários, e à semelhan-
ça do que acontece em solos não calcários, a sorção parece estar maiorita-
riamente relacionada com os óxidos de Fe desde que o seu teor não seja 
muito baixo. 
O processo de adsorção costuma acontecer quando a concentração de 
P na solução do solo é baixa (<10 − 100 μM), enquanto que a precipitação 
de fosfatos de distinta solubilidade ocorre no intervalo de concentração 
milimolar a molar, como é frequente acontecer próximo dos grânulos de 
fertilizante. A retenção de P no solo deve ser entendida como um “conti-
nuum” entre reacções superficiais de adsorção e de precipitação. Na verda-
de é a concentração de P na solução do solo a que controla a quantidade de 
P sorvido, enquanto que é o produto de solubilidade do composto menos 
solúvel da fase sólida o que controla a dissolução das espécies precipitadas 
e a concentração final de fosfato em solução. 
Admite-se que haja uma transição gradual entre formas de fosfato ad-
sorvidas e precipitadas. O progressivo enriquecimento da solução do solo 
com fosfato e a conseguinte saturação da superfície dos óxidos com com-
plexos binucleares pode conduzir à formação de partículas discretas de 
fosfato de Fe sobre a superfície dos óxidos. Apenas em ambientes com 
uma muito elevada concentração de fosfato, como acontece próximo dos 
grânulos de fertilizantes, ocorre a precipitação de fosfato directamente na 
solução do solo. Em solos ácidos predominarão, entre outros, os fosfatos 
de Fe e de Al formados por dissolução das respectivas fases sólidas (como 
por exemplo fosfatos do tipo da strengite [FeIIIPO4(H2O)2] ou da variscite 
[AlPO4(H2O)2]) e, em solos calcários os fosfatos de cálcio. A disponibilida-
de das formas precipitadas é controlada, logicamente, pelo seu produto de 
solubilidade e pH. No entanto, alguns estudos indicam que quando o P é 
adicionado ao solo, dá-se uma repartição entre formas adsorvidas e preci-
pitadas, que é fortemente influenciada pelo conteúdo em óxidos de Fe da 
fase sólida. Observou-se que em solos calcários a adsorção de fosfato em 
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óxidos de Fe ocasiona uma diminuição das formas precipitadas, devido em 
princípio a uma menor concentração de P na solução do solo. Também em 
solos ricos em matéria orgânica ocorre principalmente a precipitação do P 
adicionado quando domina o Fe e o Al em forma de complexos organo-
metálicos, enquanto que quando as formas minerais de de Fe e Al são as 
que dominam ocorre fundamentalmente a adsorção de fosfato. 
Figura 3. 1 a) - Representação esquemática da sorção de fosfato.
Figura 3. 1 b) - Sorção de fosfato na superfície de um hidróxido de ferro com a formação de um 
complexo binuclear.
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Figura 3. 1 c) - Adsorção específica de fosfato na superfície de um óxido de ferro.
Figura 3.1 d) - Formação de um complexo binuclear de PO4 com oxigénios monodentados na 
goetite.
40 Maria do Carmo Horta e José Torrent
Figura 3.2 - Diagramas de solubilidade de diversas fosfatos.
Avaliação da sorção
Na avaliação da sorção têm sido utilizadas as curvas de sorção ou curvas 
Q/I.
Estas curvas Q/I permitem (i) ajudar a identificar os constituintes do 
solo envolvidos na sorção, (ii) quantificar as necessidades de adubação fos-
fatada para uma produção óptima, e (iii) obter informação acerca da natu-
reza dos processos de sorção. 
Nos ensaios de sorção, a quantidade de P removida da solução do solo 
após a adição de uma determinada quantidade de P é considerada a “quanti-
dade” de P, ou seja a quantidade adsorvida na fase sólida: Qad, que em geral 
se expressa em mmol kg-1 ou em mg kg
-1. Por seu lado, a quantidade de P que 
permanece em solução é considerado o factor intensidade: I. Deste modo, as 
curvas Q/I relacionam a quantidade de P sorvida por unidade de massa do 
solo com a concentração de P em solução (Q e I; em mmol L-1 ou mg L-1 ) e 
que está em equilíbrio com essa quantidade de P sorvida pela fase sólida, para 
uma temperatura constante durante o ensaio. Por este motivo também são 
denominadas isotermas de adsorção. As curvas Q/I expressam em resumo, o 
equilíbrio existente entre o P sorvido (Q, factor “quantidade”) e o P em solu-
ção (I, factor “intensidade”) para um determinado intervalo de concentração 
do P em solução. A capacidade tampão (CT) do solo para o fosfato é o valor 
de [dQad / dC]c, ou seja, o declive da curva Q/I para um determinado valor 
de C, ou a variação na quantidade P adsorvido por cada unidade de mudança 
na concentração de P na solução do solo. Apresenta em geral um valor máxi-
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mo quando C tende para 0. Apesar da CT variar com a sua posição na curva 
Q/I, ou seja, com o valor de C, o seu valor para uma determinada C (por ex: 
0.2 ou 1 mg L-1) permite comparar diferentes solos sob o ponto de vista da 
nutrição vegetal (0.2 mg L-1) ou de risco de perdas de P para as águas de dre-
nagem interna ou de escoamento superficial (1 mg L-1). A capacidade tampão 
do solo tem um significado prático importante. Ela indica a possibilidade de 
manter uma concentração adequada de P em solução ao longo do ciclo ve-
getativo e enquanto as plantas absorvem P. Deste modo, quando se pretende 
estimar as necessidades em adubo fosfatado e compatibilizar essa aplicação 
com o risco de perda de P, é importante considerar, para além do teor em P 
do solo a sua capacidade tampão. 
Descrição da sorção
A descrição da sorção é baseada na equação Qad = f(C), que traduz a 
existência de um equilíbrio entre Qad e C. Por este motivo, esta relação pode 
ser descrita por uma função matemática, sendo as equações de Langmuir 
e de Freundlich as mais utilizadas. A isoterma de adsorção de Langmuir 
expressa-se geralmente como: 
Qad = (KQmaxC) / (1 + KC)  [3.1]
Figura 3.3 - Representação gráfica das equações de Langmuir e de Freundlich para um dado solo.
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Sendo Q
max
 (mmol kg-1 ou mg kg-1) a quantidade máxima de P adsorvido, 
K (L mg-1) uma constante relacionada com a energia da adsorção e Qad e C 
têm o significado referido anteriormente. 
Esta equação foi inicialmente desenvolvida para descrever a adsorção de 
gases em superfícies sólidas e obedece a três postulados: (1) a energia de ad-
sorção é constante, o que implica locais de adsorção de características iguais, e 
nula interacção entre as moléculas / iões adsorvidos, (2) a adsorção é localiza-
da, quer dizer sem translação das moléculas adsorvidas no plano da superfície 
adsorvente, e (3) a quantidade máxima adsorvida corresponde a uma camada 
monomolecular. Ainda que a sorção de P nos solos não obedeça a estes pos-
tulados, existe um bom ajuste dos dados à equação de Langmuir dentro de um 
determinado intervalo de valores. Para concentrações de equilíbrio superiores a 
15 mg L-1 a lineraridade observada na representação gráfica de [C/Qad] relativa-
mente a C não acontece, o que significa que a energia de sorção não é constante 
e é função da quantidade sorvida. Por outro lado, não há um valor máximo de 
sorção claramente definido. A observação desta falta de linearidade ao longo de 
um amplo intervalo de valores de C explica-se pela possível existência de dis-
tintos locais de adsorção, cada um com diferentes reactividades. Por isso, vários 
investigadores têm utilizado uma dupla equação de Langmuir:
Qad=(K’Q’maxC’)/(1+K’C’)+(K’’Q’’maxC’’)/(1 + K’’C’’)      [ 3.2]
na caracterização de locais distintos de sorção correspondentes cada um a 
uma determinada energia K e Q
max
. No entanto, os parâmetros da equação 
de Langmuir não permitem por si só uma interpretação sobre a natureza 
das reacções de retenção de P (adsorção ou precipitação). 
Outra equação utilizada é a de Freundlich 
Qad = AC
b [3.3]
Na qual, A (mmol kg-1 ou mg kg-1) e b são constantes e Qad e C têm sig-
nificado igual ao anterior. Esta isoterma pressupõe que a energia de adsor-
ção decresce exponencialmente com o aumento da saturação da superfície 
adsorvente, o que parece estar mais próximo da realidade que o primeiro 
postulado da equação da Langmuir. Apesar do seu bom ajuste aos dados 
experimentais em intervalos relativamente amplos, a sua forma matemática 
não permite calcular a sorção máxima de fosfato.
Em forma logarítmica, a equação de Freundlich costuma apresentar li-
nearidade num intervalo de concentração em solução de 0.1 a 100 μM de 
P, o intervalo mais importante para a nutrição vegetal. O valor de A desta 
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equação está relacionado com os locais disponíveis para a sorção e, em 
termos práticos, corresponde à quantidade de P sorvida em equilíbrio com 
uma concentração unitária de P (geralmente 1 mg L-1).
Um ajuste mais rigoroso dos dados experimentais à equação de Freun-
dlich consegue-se quando se contabiliza o P nativo lábil (Qnat) sorvido pre-
viamente pelo solo (P já existente no solo):
Qad + Qnat = AC
b [3.4]
Isto significa que o Qad total é igual ao P adsorvido durante o ensaio mais 
o P nativo lábil adsorvido anteriormente pelo solo.
Outra equação também utilizada em trabalhos de sorção é a de Te-
mkin:
Qad = K1ln(K2C) [3.5]
A sorção de fosfato pelos solos é um processo rápido, de modo que, em 
geral, uma percentagem > 95% do P adicionado em quantidades pequenas 
(inferiores à capacidade de sorção) é sorvido nos primeiros 6 dias. Depois 
desta primeira fase, a decréscimo na concentração de P na solução do solo é 
devida à sorção “lenta” e está relacionada com: (i) a difusão lenta de fosfato 
nos micro e mesoporos, (ii) a formação de complexos binucleares a partir 
dos mononucleares formados inicialmente, e a consequente reordenação 
dos iões fosfato sobre as superfícies adsorventes, (iii) a sorção de fosfato 
através de troca com outros iões competidores adsorvidos, como os iões 
silicato e os orgânicos como o oxalato e malato, e (iv) a precipitação.
Para descrever a cinética de sorção, a equação de Freundlich modificada 
oferece bons resultados e tem sido uma das mais utilizadas:
Qad = AC
btd [3.6]
A representação gráfica de log Q − Log C resulta num conjunto de li-
nhas paralelas de declive b e com espaçamento igual a log t, o que evidencia 
a sorção lenta.
Modelos de complexação superficial
Os modelos de complexação superficial são utilizados para descrever e 
predizer a adsorção de iões nas superfícies activas da fase sólida do solo. 
A teoria da complexação superficial foi desenvolvida a partir de 1960 
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e baseia-se no facto de que a adsorção de um ião numa superfície é uma 
combinação de uma reacção química e de interacções electrostáticas. As 
partículas coloidais, minerais e orgânicas, do solo apresentam carga eléc-
trica de superfície e uma elevada superfície específica, características que 
aumentam a sua reactividade química. Assim, os hidróxidos de Fe e de Al 
apresentam uma carga eléctrica variável com o pH devido à adsorção ou 
desorção de protões nos grupos reactivos de superfície, o que possibilita 
a adsorção específica de iões, que é uma propriedade importante destas 
superfícies. A carga eléctrica superficial origina também, uma diferença de 
potencial eléctrico entre a superfície do hidróxido e a solução do solo que 
também influencia fortemente a adsorção de catiões e de aniões. A adsor-
ção de iões em superfícies com carga eléctrica pode ser descrita através da 
combinação de um modelo electrostático da interfase (zona de contacto 
entre a superfície do hidróxido e a dupla camada difusa) e um modelo de 
complexação superficial (Tabela 3.1 e Figura 3.4) Através do modelo elec-
trostático a concentração dos iões próximo da superfície pode ser calculada 
e, com esse valor calcula-se o equilíbrio químico da reacção com os gru-
pos reactivos da superfície. Os modelos apresentados na Tabela 3.1 são os 
principais modelos que têm sido utilizados em trabalhos de adsorção iónica 
com hidróxidos de Fe e Al puros. A reacção de iões fosfato com a superfície 
é descrita por uma equação de massa corrigida por um factor coulombico 
que inclui os efeitos electrostáticos: exp (ΔZFΨ/RT), sendo ΔZ igual à mu-
dança de carga no plano de adsorção, F a constante de Faraday, Ψ o poten-
cial eléctrico de superfície, R a constante dos gases e T a temperatura. No 
modelo mais simples, o da dupla camada difusa, a relação entre a carga de 
superfície e o potencial deriva da teoria proposta por Gouy e Chapman na 
qual para valores baixos do Ψ, a carga de superfície é: σ (C m-2) = 2.5 I½ Ψ, 
sendo I a força iónica da solução. Os modelos de complexação superficial 
aqui apresentados descrevem o perfil do potencial electrostático e diferem 
no que diz respeito à descrição da interfase.
O facto de que na interfase dos hidróxidos (sólido / líquido) os diver-
sos grupos reactivos da superfície (O(H) e (OH (H)) apresentem distintas 
constantes de afinidade (K), ocasiona distinto comportamento (reactivida-
de) para a adsorção. Isto deve-se fundamentalmente ao facto do valor de 
K estar relacionado com a estrutura do cristal, ou seja, com as ligações 
estruturais aos iões metálicos do hidróxido (em coordenação simples, dupla 
ou tripla), e distância Me − H da ligação. Também o sítio onde ocorre a ad-
sorção, no plano da superfície num plano intermédio entre a superfície e a 
dupla camada difusa, e as características electrostáticas deste plano são fun-
damentalmente os pressupostos que distinguem uns modelos dos outros. 
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Tabela 3.1- Distintos modelos de complexação (colunas) e electrostáticos (linhas) (adaptado de 
Venema et al., 1996a).
Modelo de interfase Sem “sítios” na  Com “sítios” na superfície
 superfície
 1Ψ0 = [RT/F(log (e))] Com 1 valor de pK Com 2 valores de pK
 ×(PCZ - pH) • MeOH-½+H+   • MeO–+H+  MeOH0 
     MeOH+½ pK1    pKH1
   • MeOH0+H+ MeOH+
      pKH2
Dupla camada difusa   Modelo exclusivamente de  
   difusão (PDM)
Dupla camada difusa +  Modelo Nerstiano    Modelo básico 
uma camada livre  de Stern (NSM) de Stern (BSM)
de carga
Dupla camada difusa +   Modelo de três planos   Modelo de três camadas 
duas camadas livres    (TLM) (TPM)
de carga
1- Ψ0 = potencial à volta da superfície; R- constante dos gases; T - temperatura; F - constante de Faraday; log (e) 
= 0.43 y PCZ = pH do ponto de carga zero.
Figura 3.4 - Representação esquemática da interfase sólido-solução. Na adsorção especifica de iões, 
a capa livre de carga está dividida em duas partes. Os iões adsorvidos estão localizados no plano 
de superfície (0) e orientados para o plano (1).Os pares de iões localizam-se no plano exterior (d). 
(adaptada de Venema et al., 1996b).
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No modelo NSM não são necessários “sítios” na superfície do hidróxi-
do para descrever  a carga eléctrica de superfície, já que esta é distribuída 
uniformemente. A camada de Stern é necessária para obter uma adequada 
descrição do comportamento da carga superficial e da adsorção iónica. O 
potencial de superfície está relacionado com o pH da solução. Neste mo-
delo os iões adsorvidos estão localizados num plano separado da superfície 
pela camada de Stern. No modelo BSM são considerados dois planos elec-
trostáticos separados por uma camada de Stern vazia com uma determina-
da capacidade (C − Stern). A carga dos protões localiza-se no plano super-
ficial do hidróxido e os iões adsorvidos especificamente podem colocar-se 
no plano da superfície ou no plano de Stern. O modelo TPM, que consiste 
na introdução de um plano electrostático extra a partir do modelo BSM, 
oferece a possibilidade de colocar o ião adsorvido entre os dois planos e o 
valor da capacidade da camada exterior não é fixo. O modelo TLM é algo 
semelhante a este mas contempla duas constantes de protonização superfi-
cial (2 valores de pK), uma baixa capacidade fixa na camada livre de carga 
exterior (C2 = 0.2 F m
-2) e a presença de pares de iões entre os dois planos 
livres de carga. Por último, o modelo PDM, que também contempla 2 valo-
res de pK, necessita, para obter resultados adequados, parâmetros que são 
fisicamente improváveis de acordo com os conhecimentos actuais sobre 
a estrutura dos hidróxidos, como por exemplo da goetite, e dos dados de 
adsorção. Ultimamente, o MUSIC (Multiple Site Complexation) que é um 
modelo TPM (Tabela 3.1) e, mais recentemente, o CD − MUSIC (Charge 
Distribution) oferecem bons resultados. O modelo MUSIC (Figura 3.4) foi 
desenvolvido a partir do modelo de dupla camada difusa (DDL, no qual 
os iões se encontram concentrados para compensar a carga de superfície), 
que foi extendido com duas camadas de Stern livres de carga. Este modelo 
unifica o modelo clássico de dois valores de pK e de um valor de pK, sendo 
ambos casos particulares deste modelo. Assim, toma em consideração a 
carga de superfície de cada grupo reactivo atribuindo a cada um a respectiva 
constante de afinidade (K). O modelo CD − MUSIC admite que a carga 
dos iões adsorvidos é distribuída sobre os dois planos interiores (superfície 
do hidróxido e o plano intermédio Figura 3.4). Esta distribuição não é si-
métrica introduzindo-se nos cálculos um parâmetro f  que indica a fracção 
da carga do ião adsorvido que é distribuída sobre a superfície do hidróxido. 
A adsorção de fosfato, nestes dois últimos modelos é descrita como uma 
adsorção aniónica específica com formação de um complexo de superfície 
bidentado e binuclear, com grupos reactivos que podem possuir distinta 
constante de afinidade (com carga negativa, - ½, modelo de um valor de 
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pK, e / ou também com grupos reactivos com carga 0, modelo de dois 
valores de pK). Este complexo situa-se num plano intermédio entre a su-
perfície do hidróxido e a dupla camada difusa.
Apesar de que os modelos de complexação superficial, em especial o 
MUSIC e o CD − MUSIC descrevem com relativa aproximação a adsor-
ção de iões em hidróxidos puros, é necessário conhecer um conjunto de 
parâmetros acerca da sua estrutura, distribuição da carga e constantes de 
protonação dos grupos reactivos, o que torna a sua utilização limitada em 
sistemas tão complexos como o solo.
Resultados da sorção de fosfato em solos de Portugal
A avaliação da capacidade de sorção de fosfato no conjunto dos solos 
anteriormente referido (Capítulo 2) efectuou-se de forma semelhante à me-
todologia descrita por Fox e Kamprath (1970). Usou-se como electrólito 
de suporte uma solução de CaCl2 x 10
-3 M. Colocaram-se 3g de solo em 30 
ml desta solução com diferentes concentrações de P de forma a que não 
se exceda os 5 mg P L-1 na solução de equilíbrio. Esta suspensão agitou-se 
durante 30 min por dia ao longo de 6 dias, num agitador de vai-vém com 
uma frequência de 2.5 Hz e a uma temperatura constante de 25ºC. Ao fim 
dos 6 dias a suspensão foi centrifugada a 1.04 x 105 m s-2 durante 15 min e 
analisou-se o P no sobrenadante segundo a metodologia de Murphy e Riley 
(1962).  Na descrição da adsorção utilizaram-se as equações de Langmuir 
e Freundlich. A capacidade tampão do solo calculou-se através da derivada 
da equação de Freundlich para uma concentração de equilíbrio de C = 0.2 
mg P L-1 (valor de P em solução para uma adequada nutrição das plantas) 
e de  C = 1 mg P L-1 (valor de P em solução suficientemente elevado, para 
que exista risco potencial de perda de P do solo para as águas de drenagem 
ou de escoamento superficial). O ajuste dos dados experimentais à equa-
ções de adsorção melhora significativamente quando se inclui na equação a 
quantidade de P previamente adsorvida pelo solo. Isto é especialmente im-
portante, na avaliação da adsorção de fosfato no caso de solos com teores 
iniciais de P elevados. 
Essa quantidade de P adsorvida previamente é designada P nativo lábil 
do solo (Fitter e Sutton, 1975), e para o caso da equação de Freundlich a 
formula correcta é:
Qad + Qnat = AC
b [3.7]
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O valor de Qnat tem sido avaliado através do valor de P de troca isotópi-
ca (Beckett e White, 1964; Olsen e Khasawneh, 1986), do P desorvido com 
resinas de troca aniónica (Fitter e Sutton, 1975) ou do valor de P extraído 
com oxalato de amónio ácido (Freese et al., 1992). Para a amostra de solos 
de Portugal, testou-se o P quantificado pelo método de Olsen como o valor 
de P nativo lábil do solo. Verificou-se que a expressão:
Qnat=12.09(P-Olsen/pH) (unidades expressas em mmol kg
-1) [3.8] 
se adequava à estimativa do P nativo lábil destes solos e que introduzida nas 
equações de adsorção melhorava a estimativa da sua capacidade de adsor-
ção de P.  
Na Tabela 3.2 apresentam-se os valores médios das constantes de adsor-
ção e capacidade tampão deste conjunto de solos. Observa-se uma elevada 
variabilidade nos valores das constantes de adsorção destes solos. No en-
tanto, a capacidade máxima de sorção e a quantidade de P sorvida para uma 
C = 1 mg P L-1 de uma forma geral não atingem valores muito elevados. Os 
valores de K e da constante b (b< 0.5) sugerem que nestes solos, e para as 
concentrações de equilíbrio avaliadas, o principal processo de sorção de P 
nestes solos é o da adsorção. Relativamente à capacidade tampão dos solos, 
CT0.2, também em termos gerais é baixa a média e a CT1 apresenta mesmo 
em média um valor bastante baixo. A diferença entre as duas CT sugere 
que o valor de 1 mg L-1 de P em solução é, para estes solos, um valor muito 
elevado relativamente à sua capacidade de sorção e indica que existirá nesta 
situação um elevado risco de transferência de P do solo para a água.  




 K A b CT0.2 CT1
/ Parâmetro (mg kg-1) (L mg-1) (mg kg-1) (L kg-1) (L kg-1)
Média ± dp 232±179 2.33±1.28 146±108 0.25±0.08 119±98 40±36
Mediana 183 2.07 109 0.26 92 29
3º Quartil 240 2.73 164 0.29 129 46
Max 932 6.43 580 0.45 507 157
Min 36 0.72 25 0.07 18 5
CV (%) 77 55 74 33 82 88
Relativamente às superfícies da fase sólida que controlam a sorção de P 
nestes solos, observou-se que eram as superfícies de carga variável (super-
fícies de compostos de baixa cristalinidade e complexos organo-metálicos 
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) em particular as formas de Al activas 
que dominavam a sorção de P. Os solos apresentam uma baixa a média 
necessidade em P como consequência do material original e do grau de 
meteorização (médio). A seguinte equação de regressão, permite estimar 








      
 R2=0.922, (p <0.001) [3.9]
As formas de Al extraídas com oxalato de amónio ácido (Al
ox
) explicam 
só por si, cerca de 86% da variância observada na capacidade máxima de 
sorção de P por estes solos. 
Conclusões
Os dados obtidos sugerem que a sorção de P nestes solos e a sua dinâmica 
são controlados pelas superfícies de carga variável (quer dizer, superfícies 
de compostos de baixa cristalinidade e Fe e Al em complexos organo-
metálicos) dominando fundamentalmente as formas de  alumínio activas. 
As curvas de sorção põem a manifesto que os solos têm baixa a média 
necessidade em P (Q
0.2
) como consequência do material parental e grau 
de meteorização. Os solos possuem uma capacidade tampão que, apesar 
de variável, é geralmente baixa ou média. O P-Olsen permite uma ra-
zoável estimação da quantidade total de P previamente sorvida por estes 
solos (Qnat) através da expressão [12.09(P Olsen/pH)] (unidades em 
mmol kg-1).
3.2 - Desorção
A desorção pode ser definida como o processo inverso da sorção, quer 
dizer, a passagem para a solução do solo das moléculas / iões previamente 
sorvidos pela fase sólida. Observa-se em geral, um efeito de histeresis no 
processo de sorção/desorção de P, atribuído a uma aparente irreversibili-
dade da sorção. Esta irreversibilidade deve-se em parte à sorção lenta, já 
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que não se alcança o equilíbrio durante o processo de sorção. Uma conse-
quência prática desta histeresis é que a utilização de curvas Q/I (sorção) 
como critério para a fertilização fosfatada conduz a uma sobreestimação da 
capacidade do solo em preencher a solução do solo a partir do P sorvido. 
Observa-se sistematicamente que para o mesmo valor de concentração de 
P em solução, a quantidade de P sorvida é maior para a curva de desorção 
que para a de sorção. No entanto, esta é uma questão cinética dado que, 
para um tempo suficientemente longo, as curvas de sorção e desorção ten-
dem para uma única curva. Em todo o caso, o aumento de pH, a presença 
de aniões orgânicos e o grau de saturação em P são factores que favorecem 
a desorção de P. 
Como método para estudar a desorção e avaliar a biodisponibilidade de 
P, Amer et al. (1955), propuseram a utilização de resinas de troca aniónica 
saturadas com o ião cloreto. O fundamento do método consiste em que 
a resina actua como uma “sink” para o ião fosfato, mantendo baixa a sua 
concentração em solução e simulando deste modo, a absorção deste ião pe-
las plantas. A adsorção de P pela resina é proporcional ao gradiente da sua 
concentração na solução, e a quantidade de P adsorvido e a velocidade de 
sorção podem ser consideradas, respectivamente, como as correspondentes 
quantidades de P desorvido e a taxa de desorção de fosfato do solo. 
Apesar desta metodologia ter sido a mais utilizada nos estudos cinéticos 
de desorção, também se têm utilizado outras metodologias para estimar a 
quantidade de P desorvível pelos solos como sejam (i) os extractantes anió-
nicos, com OH-, F-, C2O4
= e EDTA que actuam como aniões complexantes 
substituindo o P sorvido, (ii) ensaios com plantas, já que, a quantidade de 
P absorvido pelas plantas corresponde ao P desorvível biodisponível, (iii) 
água ou electrólitos diluídos com distintas relações solo:água simulando a 
desorção em diferentes ambientes aquosos, e (iv) a troca isotópica.
A troca isotópica é considerada uma técnica de referência, pela sua ele-
gância conceptual na quantificação do P lábil do solo. Esta fracção lábil é 
definida usualmente como o P que está em solução mais o que pode ser 
desorvido e passar para a solução do solo num período de tempo até 24h. 
No entanto, a quantificação deste valor de P lábil varia com o procedimento 
analítico utilizado, nomeadamente com o electrólito de suporte e o tempo 
de extracção. A troca isotópica fundamenta-se na troca homoiónica entre o 
32PO4 radioactivo, introduzido na solução e o 
31PO4 localizado na fase sólida 
do solo (31PO4 de troca + 
32PO4 solução ↔ 
32PO4 troca + 
31PO4 solução). 
Quando os iões 32PO4 são introduzidos numa suspensão solo:solução que 
está em equilíbrio, a actividade específica do ião fosfato na solução [32PO4 
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/ 31PO4] é igual, em qualquer momento do período de troca, à actividade 
específica do fosfato de troca da fase sólida.
Na Equação [3.10] E é o P de troca isotópico (mg kg-1), também deno-
minado valor de E (calculado ao fim de 48 h de equilíbrio).
Rt /10 C = (R0 – Rt)/(E-10C) [3.10]
R0 é a radioactividade total introduzida (MBq), Rt a radioactividade que 
permanece na solução após t minutos de troca, C é a concentração de P 
na solução (mg L-1). O factor 10 representa a razão solo:solução (1:10) de 
forma que 10C representa a transformação das unidades de concentração 
de P na solução (mg L-1) em mg kg-1. Fardeau et al. (1985) demonstraram 
que há um decréscimo da radioactividade com o tempo de troca. Deste 
modo, conclui-se que todo o P isotopicamente de troca presente na fase 
sólida pode sofrer desorção para a solução do solo (Equação [3.11]) e ser 
portanto biodisponível. Assim, o P do solo não pertence a dois stocks, um 
de P disponível e outro de P não disponível, mas sim todo o P é disponível 
ao longo do tempo mas velocidades de troca diferentes 




R1 é a quantidade de radioactividade que permanece na solução após 1 
minuto de troca isotópica, R
∞
 após um período infinito e n um factor expe-
rimental que varia entre 0 e 0.5. 
Outra forma de determinar o P de troca isotópica é calcular o valor de 
L através de medição na planta, no final do ciclo vegetativo, respeitante à 
actividade do 32PO4, procedente do que foi adicionado ao solo antes da 
sementeira. 
Cinética de desorção
Apesar da cinética química se referir sensu strictu ao estudo da velo-
cidade das reacções químicas e processos moleculares, considerando que 
o transporte não é limitante, na cinética de desorção de P no solo não 
ocorrem apenas reacções químicas mas também processos de difusão e/ou 
outros fenómenos de transporte microscópicos. 
A desorção de P deve-se a reacções que se podem classificar em rápidas 
e lentas. Nas reacções rápidas, os processos de transporte em fase líquida 
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são os que maioritariamente determinam a taxa da reacção e incluem (i) 
transporte na solução do solo, (ii) transporte através da película líquida na 
interfase sólido – líquido, e (iii) transporte no líquido presente nos macro-
poros e espaços entre as partículas da fase sólida. Para explicar os mecanis-
mos das reacções rápidas utilizam-se as equações de Fick ou a de Nernst 
– Planck nas quais a difusão em meio líquido determina a velocidade de 
desorção. Por outro lado, uma reacção é lenta quando a sua cinética está 
associada com uma determinada energia de activação. Neste caso, os pro-
cessos que ocorrem na fase sólida, e que determinam a taxa, são processos 
de transporte activados, como (i) difusão do sorbato na superfície do sólido, 
(ii) difusão do sorbato ocluído nos microporos, (iii) difusão no interior da 
partícula sólida, e (iv) interacções químicas.
Nos ensaios de desorção, a agitação da suspensão solo + resina + solu-
ção impede que o processo de difusão em meio líquido seja limitante. Por-
tanto, a cinética de desorção é controlada fundamentalmente pelas reacções 
lentas. Para descrever a cinética têm-se utilizado principalmente modelos 
simples de natureza empírica (Aharoni et al., 1991; Aharoni e Sparks, 1991; 
Sparks, 1989), alguns dos quais se apresentam de seguida.
Equações da cinética de desorção
Uma das mais simples, a potencial, tem a seguinte forma
Qdes = Kd t
v [3.12]
E é em essência, uma equação do tipo Freundlich modificada, onde Kd 
e v são constantes e v < 1. Qdes (em mmol kg
-1 ou mg kg-1) é a quantidade 
de sorbato desorvido (sorvido) no tempo t. Kd corresponde a uma taxa 
de desorção inicial (no tempo unitário) e v é o parâmetro que caracteriza a 
forma da curva da cinética. 
Quando v = 0.5, a equação coincide com a de difusão parabólica, que 
opera quando a desorção é controlada maioritariamente por fenómenos de 
difusão intrapartícula.
A equação potencial tem sido muito utilizada para descrever tanto a ci-
nética de desorção como a de sorção de P. 
Também se utiliza a equação 
Qdes = KdC0t
1/d [3.13]
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Adaptada da de Freundlich, adimtindo que o expoente é independente 
da concentração e K não o é. Esta equação foi utilizada por Kuo e Lotse 
(1974, a b) no estudo da cinética de desorção e adsorção de P em hematites, 
gibsite e sedimentos.
A equação de Elovich, que se expressa como
Qdes = (1/Y)ln(XY) + 1/(Yln(t + t0) [3.14]
Fundamenta-se no facto de a energia de activação da sorção aumentar 
linearmente com a proporção da superfície sólida coberta com P. Nesta 
equação X, Y e t0 são constantes e, normalmente, t0 é suficientemente pe-
queno no intervalo de aplicação da equação de forma que pode ser igno-
rado. X representa a velocidade inicial de desorção. Esta equação tem sido 
utilizada para descrever as velocidades de diversas reacções químicas no 
solo e para descrever a dissolução de apatite. No entanto, não é aplicável, 
em todas as situações uma vez que, por vezes há uma parte considerável 
de P que é desorvido a uma velocidade superior ou inferior à descrita pela 
equação (que indica uma velocidade logaritmicamente uniforme). De facto, 
a desorção inicia-se geralmente a uma taxa maior e segue a uma taxa inter-
média, completando-se a uma taxa mais lenta.
A equação de primeira ordem aparente tem a forma
Qdes/Q∞ = 1 – β exp
(-αt) [3.15]
Onde β e α são constantes. Esta equação, ao contrário da de Elovich 
permite calcular Q
∞
, isto é, a quantidade desorvida (sorvida) quando t → 
∞.
Na realidade, muitas reacções de desorção (sorção) dependem do sorba-
to e do sorbente presentes no sistema e são, portanto, de segunda ordem. 
No entanto, se o sorbato presente ocorre em quantidade substancialmente 
menor que o número de sítios de sorção, a velocidade da reacção é propor-
cional à concentração do sorbato e a reacção ocorre como se fosse de pri-
meira ordem. Por este motivo denomina-se de “primeira ordem aparente”. 
Nas reacções lentas observa-se frequentemente que a representação grá-
fica da recíproca da taxa de desorção, Z=(dQdes/dt)
-1, em relação ao tempo 
tem a forma de um S. Deste modo, a cinética pode ser explicada através de 
uma sequência de equações simples, cada uma delas válida para um deter-
minado intervalo: a equação potencial no início (desorção controlada essen-
cialmente por difusão intrapartícula), a equação de Elovich no intervalo de 
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tempo posterior e, no final, a equação de primeira ordem aparente (cinética 
controlada fundamentalmente por processos de transporte na fase sólida). 
Os gráficos assim obtidos ajudam a compreender se a taxa da reacção é 
determinada maioritariamente por um processo de difusão em meio ho-
mogéneo, o que significa superfícies de desorção com energia de activação 
semelhante (forma em S mais pronunciada), ou pelo contrário em meio 
heterogéneo (forma em S com uma zona linear mais pronunciada).
O facto de que o processo de desorção diga respeito não só a reacções 
químicas mas também a processos de transporte de moléculas ou de iões, 
para além da existência habitual de interacções químicas entre a fase sólida 
e o sorbato que globalmente afectam a cinética, dificulta a interpretação 
dos resultados. São estes os principais motivos que levam a que não exis-
ta normalmente uma relação consistente entre os coeficientes cinéticos da 
equação que apresenta o melhor ajuste aos dados experimentais, e as pro-
priedades físicas, químicas e mineralógicas do sistema solo-solução. Apesar 
destas limitações, a cinética de desorção permite avaliar até certo ponto a 
capacidade, a taxa e, com restrições, a natureza da desorção do P no solo. 
Resultados da Cinética de desorção de P em solos 
de Portugal
Para avaliar a cinética de desorção de P no conjunto das 32 unidades 
pedológicas, utilizou-se como “sink” de P uma resina de troca aniónica 
em forma de Cl-. A cinética de desorção seguiu uma metodologia similar 
a utilizada por Delgado e Torrent (1997). Colocou-se o solo num frasco 
de polietileno de 120 ml, adicionando-se 100 ml de CaCl2 x 10
-3 M e uma 
bolsa de nylon contendo 2.2 g da resina. Esta suspensão manteve-se em 
agitação rotatória (1.3 Hz) a 25 ºC. A bolsa de resina com o P adsorvido 
era substituída por outra a intervalos previamente definidos, e que foram os 
correspondentes a potencias de base 2.3 (1; 2.3; 5.29; 12.17; 27.98; 64.36; 
148.04; 340.5; 783.1; 1801.2 horas). A quantidade de solo utilizado neste 
ensaio foi calculada através de um ensaio preliminar de desorção ao final 
de 24h, com a finalidade de conhecer a quantidade de solo que libertava 
aproximadamente 5 mg P kg-1. A quantidade de solo utilizada no ensaio da 
cinética de desorção variou entre 0.2 e 6 g. 
Para libertar o P adsorvido pela resina, efectuaram-se três lavagens de 20 
min cada com uma solução de HCl 0.25 M, agitando-se a bolsa com a resina 
num agitador de vai-vém a 1.3 Hz. O volume final das três lavagens foi de 
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100 ml e a concentração de P desorvido quantificou-se nesta solução pelo 
método de Murphy e Riley (1962). A resina foi regenerada após lavagem 
por duas vezes com HCl 0.5 M, e duas vezes com NaCl a 10% durante 30 
min cada lavagem e, agitando-se a 1.3 Hz em agitador de vai-vém, deixan-
do-a posteriormente em água desionizada que se mudava periodicamente 
até o pH estabilizar no valor de 5.5. 
No final do ensaio de desorção os solos tinham desorvido quantidades 
muito distintas de P, desde os 0.6 mg P kg-1 até 601 mg P kg-1. Desorveram 
entre 0.7 a 58% do valor de Pi (média de 18%). O melhor ajuste dos dados 
da cinética de desorção foi obtido com um modelo constituído pela soma 
de duas equações tipo Michaelis-Menten (TMM, Equação 3.16 e Fig. 3.5):
Pdes=[(Q1+K1t)/(1+K1t)]+[(Q2+K2t)/(1+K2t)]     [3.16]
Figura 3.5 - Representação gráfica da desorção de P segundo o modelo de duas equações tipo 
Michaelis-Menten.
Esta equação e a Figura 3.5 exemplificam que a quantidade de P desorvi-
da ao longo do tempo pode ser avaliado como a soma de uma determinada 
quantidade de P libertada ao fim de pouco tempo e com um coeficiente 
cinético elevado (desorção a curto prazo) que se completa nas primeiras ≈ 
24 h e de outra quantidade de P libertada lentamente (longo prazo) até ao 
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equilíbrio ou quasi-equilíbrio (75 dias). Estas quantidades corresponderão a 
dois stocks, sendo o primeiro o mais lábil e de mais rápido intercâmbio.
A quantidade de fósforo desorvido após 24 horas por este conjunto de 
solos coorresponde em média a 50% do fósforo desorvido total.
Como se pode observar na tabela 3.3 o valor médio do P desorvido com 
uma cinética mais rápida é de 25±37 mg kg-1 e apresenta elevada variabi-
lidade (CV = 148 %). Enquanto que o valor médio do P desorvido com 
uma cinética mais lenta é de 54±105 mg kg-1, apresentando um coeficiente 
de variabilidade superior (CV = 194 %). Observa-se também que o P de-
sorvido nas primeiras 24 h provém fundamentalmente do stock de cinética 
mais lábil, e neste intervalo de tempo liberta-se em média cerca de 50% da 
quantidade total de P que o solo pode libertar. Este aspecto tem importân-
cia não só a nível agronómico, como também ambiental. Em termos ge-
rais as raízes das plantas exploram uma determinada zona do solo durante 
cerca de 1 a 2 dias, após o qual irão explorar outra zona. Por outro lado, a 
libertação de P a curto prazo constitui um risco potencial de perda deste 
nutriente para os sistemas aquáticos. Tem-se observado que a concentração 
em P nas águas de escoamento superficial e de drenagem sub-superficial 
está correlacionada, respectivamente, com as quantidades de P desorvidas 
numa cinética de desorção muito rápida (a 1 min) ou a “curto prazo” (<24 
h). Nesta amostra observou-se também que naqueles solos que possuíam 
valores mais elevados de matéria orgânica,  de P orgânico e valores altos a 
muito altos de P Olsen a desorção lenta contribuía com uns 70 % do total 
de P desorvido.  A quantidade de P desorvido por estes solos provém maio-
ritariamente do P sorvido na superfície de minerais de distinta cristalinidade 
ou ocluído em minerais pouco cristalinos, em complexos organo-metálicos 
e em fosfatos de elevada solubilidade. A dissolução de fosfatos, a difusão 
intra- e interagregados e, possivelmente a mineralização do P orgânico pa-
recem contribuir para uma cinética mais lenta. 
Tabela 3.3 - Constantes da equação TMM e estatística descritiva dos dados de desorção de P
Valor / Parâmetro Q1  K1 Q2 K2
 (mg kg-1) (h-1) (mg kg-1) (h-1)
Média ± dp 25±37 0.29±0.21 54±105 0.007±0.013
Mediana 12 0.25 12 0.002 
3º Quartil 28 0.35 52 0.006 
Max 166 1.16 477 0.03
Min 0.34 0.10 0.36 0.26 x 10-4
CV (%) 148 69 194 143
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Conclusões
A avaliação da cinética de desorção por resina permite concluir que a 
quantidade de P desorvido por estes solos provém maioritariamente do P 
sorvido na superfície de minerais de distinta cristalinidade ou ocluído em 
minerais pouco cristalinos, em complexos organo-metálicos e em fosfatos 
de relativa alta solubilidade. A dissolução de fosfatos, a difusão intra- e 
interagregados e, possivelmente, a mineralização do P orgânico parecem 
contribuir para uma desorção mais lenta. Os dados indicam que o método 
de Olsen está bem correlacionado com a quantidade de P desorvida pelo 
solo e quantifica parte do P sorvido nas superfícies de fases sólidas activas 
de ferro  e alumínio, de rápido intercâmbio e parte do P num stock de 
mais lento intercâmbio, cuja desorção depende da dissolução de fosfatos, 
da difusão do P intra- e interagregados e da taxa de mineralização do 
Po. Estes solos libertam, em geral, cerca de 50% do P desorvível total nas 
primeiras 24h de desorção.   
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4 - Índices de disponibilidade de P
A avaliação do fósforo disponível no solo tem como objectivo a quanti-
ficação do P presente no stock mais lábil do solo, isto é, do P que está em 
equilíbrio num curto espaço de tempo com a solução do solo. Sob o ponto 
de vista da nutrição das plantas, será o P presente na solução do solo mais o 
P do solo associado à fase sólida libertado num intervalo de tempo de cerca 
de 24 h, uma vez que as raízes das plantas estão em continuo crescimento 
e vão explorando novas zonas do solo. A quantificação do P desta fracção 
mais lábil (mais móvel) é um tema de grande importância em termos da 
gestão do P no solo. O que se prestende saber, é na verdade, qual a fracção 
“lábil” que um determinado método extrai, e qual a sua correlação com a 
produção das plantas e/ou com a sua potencial mobilidade para os cursos 
de água. 
A figura 4.1 a) e b) ilustra esta situação: no solo o stock de P pouco 
lábil está em equilíbrio com o stock lábil e este com a fase líquida (do solo 
ou dos sistemas aquáticos). A questão que se coloca é se esta capacidade 
de transferência de P do solo para a solução se altera consoante se con-
siderar o sistema solo-planta ou solo-águas superficiais. Com o objectivo 
duma gestão do P no solo adequada a fins agronómicos e minimizando 
possíveis impactes ambientais negativos, ou seja, sob o ponto e vista duma 
gestão agro-ambiental do P no solo, interessa saber se os métodos em uso 
para quantificar o P biodisponível no solo terão também a capacidade para 
quantificar o P que é transferido do solo para as águas superficiais. Neste 
60 Maria do Carmo Horta e José Torrent
capítulo far-se-á uma abordagem a este tema. 
Figura 4.1 - Transferência do fósforo entre os diversos compartimentos
a) no sistema solo-planta, b) em sistemas aquáticos    
4.1 Índices de disponibilidade com significado agronómico
A quantificação do P disponível para as culturas tem sido o principal 
objectivo dos métodos laboratoriais utilizados até agora na análise de P 
do solo. Existem actualmente numerosos métodos de extracção. Num tra-
balho efectuado por Tunney et al. (1998), é referido que existem cerca de 
20 métodos para a quantificação do P do solo, e que só na Europa estão 
actualmente em uso cerca de 10 métodos diferentes. Este facto tem con-
duzido a alguma confusão e a diversas dificuldades, quando se comparam 
resultados e também quando se pretende adoptar uma estratégia comum, 
de gestão agro-ambiental do P no solo. Por outro lado, verifica-se também 
a existência de uma elevada variabilidade inter-laboratorial nos valores de 
P quantificado pelo mesmo método. Num estudo realizado sobre este as-
sunto verificou-se que o método de Olsen era o que apresentava menor 
variabilidade inter-laboratorial (CV = 0.22). Estes factos levam a concluir 
ser urgente adoptar procedimentos analíticos comuns, e cumprir rigorosa-
mente o protocolo analítico tendo em vista a diminuição da variabilidade, 
tornando possível a comparação de resultados. Para além deste facto, acon-
tece que mesmo para igual método, são diferentes as classes de fertilidade 
estabelecidas em cada país e, consequentemente variam as doses de fertili-
zantes fosfatados recomendadas
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Tabela 4.1 - Exemplos de métodos agronómicos de quantificação de P no solo.
Método Extractante Solo: solução e tempo Referência
A
Olsen 0.5 M NaHCO3  1:20;  30 min Olsen et al. (1954)
 pH 8.5
Colwell 0.5 M NaHCO3  1:100; 16 h Colwell (1963)
 pH 8.5
Bray I 0.025 M HCl + 0.03 M  NH4F 1:7; 1 min Bray y Kurtz (1945)
 (solos ácidos)
Bray II 0.10 M  HCl + 0.03 M  NH4F 1:7; 40 seg. Bray y Kurtz (1945)
 (solos neutros e alcalinos)
Dyer 2% ácido cítrico pH 2 1:5; 4 h Dyer (1894)
Truog 0.002 M H2SO4 tamponizado 1:200; 30 min  Truog (1930)
 a pH 3 com (NH4)2SO4
Morgan y
Morgan 0.5 M HOAc + 0.7 M NaOAc  6:30, 30 min Morgan (1941)
modificado pH 4.8;
 1.25 M NH4OAC + 0.03 M  5:25, 15min McIntosh (1969)
 NH4F pH 4.8
Mehlich-3 0.2 M  HOAc + 0.25 M NH4NO3 1:10; 5 min Mehlich (1984)
 + 0.015 M NH4F + 0.013 M  HNO3  
 + 0.001 M EDTA   pH 2.5 
Egnér et al. 3.5 M lactato de amónio + ácido   Egnér et al. (1960)
 acético, pH 3.75 1 :20, 120 min
B
Fraccionamento   Chang y Jakson (1957); 
de P   Hedley et al (1982); 
   Ruiz et al (1997).
Resinas ou  1 - aniónica,   Amer et al1. (1955); 
membranas de 2 - aniónica+catiónica, y   Saunders1 (1964); 
troca iónica 3 - membranas aniónica+catiónica  van Raij2 (1986); 
   Saggar et al3 (1990);
   Fernandes y Coutinho3 
   (1997). 
Bandas de papel    van der Zee et al. (1987);
impregnadas con   Menon et al. (1988);
óxidos de Fe    Lin et al. (1991).
Goetite   Delgado (1996).
Electro-ultra-   Neméth (1979, 1985).
-filtración (EUF)
Dilución isotópica 32P  Olsen y Dean, 1965
C
PH2O H2O 1:20 (v/v), 22h +  Bingham
4 (1962);
  1:60 60 min4; Sissingh4 (1971);
  1:5, 30 min5 McDowell y
    Sharpley5 (2001).
PCaCl2 0.01 M CaCl2 1:5, 30 min Schofield (1955).
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Na Tabela 4.1 e na categoria A listam-se alguns métodos oficiais de ex-
tração de P do solo, usados como base de recomendações agronómicas. O 
fundamento destes métodos baseia-se na utilização de extractantes quími-
cos que possuem, em princípio, uma capacidade de extracção de P similar 
ou “proporcional” ao das raízes das plantas. No entanto, a quantidade de 
P absorvida, excluindo os factores inerentes à própria planta, depende dos 
factores quantidade, intensidade e capacidade dos solos, assim como da ci-
nética de desorção de P. Por este motivo, um método químico, por si só, não 
consegue integrar o conjunto de todos estes factores, sendo esta a principal 
razão da existência de uma tão grande diversidade de métodos analíticos. 
Estes métodos têm sido seleccionados, em princípio, por demonstrarem 
uma boa correlação com as extracções das culturas e a sua produção. Por 
este motivo, têm sido calibrados em classes de fertilidade válidas para deter-
minadas condições edafo-climáticas. Na verdade, cada método extrai, com 
maior ou menor eficácia, determinadas formas de P do solo através de di-
versas reacções químicas: (i) solubilização de fosfatos de Ca, Fe, Al e outros 
catiões por ácidos diluídos (métodos de Bray, Dyer, Truog, Mehlich e Égner 
et al.), (ii) precipitação ou complexação dos catiões que fixam o P, como o 
Ca, Fe e Al, juntamente com a desorção de P das superfícies de carbonato 
de cálcio ou de hidróxidos de Fe e Al através da utilização de aniões como 
o acetato (Morgan e Mehlich), fluoreto (Bray e Mehlich) e lactato (Egnér 
et al.) (iii) hidrólise da ligação entre o P e o catião fixador (Olsen et al.). O 
pH e os iões presentes no extractante determinam, por tanto, as formas e a 
quantidade de P extraído.
Dentro dos métodos da Categoria A, os que utilizam extractantes ácidos 
(Bray I, Dyer, Truog, Mehlich e Egnér et al.) costumam ser usados em solos 
ácidos. Por outro lado, o método de Olsen et al. (1954) ainda que tenha sido 
desenvolvido para um grupo de solos com características químicas e físicas 
muito distintas, tem sido usado habitualmente em solos neutros e alcalinos. 
Vários investigadores referem a independência dos resultados deste méto-
do relativamente ao tipo de solo, facto que não acontece nos métodos base-
ados em extractantes ácidos. O método de Olsen mostra ser adequado para 
a avaliação da biodisponibilidade de P, tanto em solos calcários como em 
solos ácidos medianamente meteorizados. É também o método analítico 
mais conhecido e mais utilizado estando actualmente em uso na Austrália, 
Canadá, Dinamarca, Espanha, Escócia, França, Grécia, Inglaterra, Itália, 
América do Norte e Nova Zelândia, entre outros países. 
Quanto à natureza do P sorvido e extraído pelo NaHCO3 (método de 
Olsen) alguns trabalhos indicam que em solos calcários parte do P quanti-
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ficado corresponde fundamentalmente a fosfato adsorvido não especifica-
mente, enquanto que em solos não calcários quantifica também uma frac-
ção do P sorvido especificamente. O método de Olsen extrai as formas de 
P associadas à fase sólida em complexos com o Ca, ou com o Fe ou o Al e 
os fosfatos de cálcio mais solúveis. De facto, em solos ácidos e neutros, de-
vido ao pH da solução extractante (8.5) ser superior ao da solução do solo 
há alguma remoção de P por troca de ligando com os iões OH-. Nos solos 
calcários, o pH da solução do solo e da solução extractante são similares, 
facto que ocasiona apenas uma remoção do P adsorvido não especifica-
mente através da substituição pelo HCO3
-. Por outro lado, há solubilização 
dos fosfatos de cálcio mais lábeis, através da libertação de P, que acontece 
devido à formação de CaCO3 entre os iões Ca
2+ presentes na solução do 
solo e os iões CO3
= provenientes da protólise do HCO3
-. Desta forma, o 
método de Olsen, devido à acção conjunta dos iões HCO3
- e OH- desorve 
P a partir do CaCO3 e das superfícies dos hidróxidos de Fe e de Al. No en-
tanto, em solos francamente meteorizados e com o P fortemente associado 
aos hidróxidos de Fe e de Al, solos nos quais as interacções biológicas (ex-
sudação de ácidos orgânicos, micorrizas entre outras) são importantes na 
nutrição fosfatada das culturas, os métodos com extractantes ácidos como 
o de Truog e o de Bray I parecem quantificar com mais fidelidade o P de-
sorvível dessas superfícies. O método de Olsen parece pois quantificar o P 
lábil (P em solução, factor intensidade e parte do P associado à fase sólida, 
factor quantidade), em distintos grupos de solos, e está também, relaciona-
do com a capacidade tampão (factor capacidade) constituindo assim, em 
princípio, uma medida fiável do P biodisponível.
Na Categoria B da Tabela 4.1 listam-se os métodos que, apesar da sua 
reconhecida utilidade agronómica, não têm até agora classes de fertilida-
de atribuídas, e portanto, não são oficialmente utilizados como métodos 
suporte de recomendações agronómicas. O P quantificado por extracção 
com resinas (em grânulos ou em membranas), bandas de papel impregna-
das com óxidos de Fe ou goetite, quer dizer, com superfícies que têm eleva-
da afinidade para o fosfato e constituem assim “sinks, infinitos” oferecem 
boas correlações com o P extraído pelas culturas e são também geralmente 
independentes do tipo de solo. O P Olsen tem demonstrado uma elevada 
correlação (r = 0.94) com o P quantificado em bandas de papel impregna-
das com óxidos de Fe ou com resinas (R2 = 0.85). 
A electro-ultrafiltração (EUF) está relacionada com a biodisponibilidade 
de P a curto e médio prazo, mas a sua utilidade parece ser boa unicamente 
em grupos de solos com propriedades semelhantes. Este será o principal 
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motivo pelo qual alguns investigadores referem não encontrar correlações 
significativas entre o P biodisponível e o P quantificado por EUF para um 
tempo de 30 minutos. Referem-se dificuldades analíticas no processo de 
extracção, nomeadamente modificações no gradiente de pressão. 
Todos estes métodos, além da sua correlação com as extracções também 
permitem quantificar no mesmo extracto outros nutrientes. Necessitam to-
davia de melhorar alguns procedimentos analíticos e ser calibrados para a 
atribuição de classes de fertilidade até que possam ser utilizados para traba-
lho técnico e de aconselhamento.
O fraccionamento de P, para além de permitir a sua quantificação, per-
mite principalmente associar o P a determinadas fases sólidas do solo. O 
método da diluição isotópica requer equipamento sofisticado, e apesar de 
não poder ser considerado como um método de rotina, é universalmente 
utilizado em investigação pelo seu elevado rigor na quantificação de P lábil, 
como já foi referido anteriormente, e também na avaliação da dinâmica do 
P no sistema solo-planta e solo-água.
Enquanto que os métodos anteriores (Categorias A e B) se relacionam 
basicamente com o factor quantidade (P sorvido), os métodos da categoria 
C estão mais relacionados com o factor intensidade (P em solução). O P 
quantificado numa solução aquosa, ainda que mostre ser independente do 
tipo de solo, apresenta valores normalmente baixos, o que torna o méto-
do inadequado para solos pobres em P. Como exemplo, podemos referir 
o valor de 1.6 mg kg-1 como um valor considerado elevado segundo este 
método. Neste método há uma diluição elevada do solo, o que ocasiona a 
dissolução de fosfatos de cálcio e desorção de P, obtendo-se valores baixos 
mas bem relacionados com o P em solução (factor intensidade). Para além 
do seu significado agronómico, observa-se que o P desorvido em água ou 
em CaCl2 para as relações solo:solução indicadas na Tabela 4.1, isto é, 1:5, 
está também relacionado com a quantidade de P em solução que foi liber-
tado pelo solo e transferido para as águas de escoamento superficial ou de 
drenagem sub-superficial. 
Significado agronómico de um método
A atribuição de um significado agronómico a um índice de disponibilida-
de de P requer um conjunto de procedimentos que para além de demorados 
são bastante dispendiosos. A selecção de um método com significado agro-
nómico passa pelos procedimentos de (i) correlação e de (ii) calibração. 
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Correlação
Este procedimento é efectuado de forma a testar se a quantidade de P 
extraída pelo método em avaliação está ou não significativamente correla-
cionado com as extracções em P da planta. Pode ser efectuado através de 
ensaios em vasos, com a máxima heterogeneidade em termos de disponibi-
lidade de P, e sem que ocorram deficiências noutros nutrientes ou factores 
de produção. Após a quantificação do teor em P do solo extraído através 
desse método, correlacionam-se esses valores com as respectivas extracções 
de P pelas culturas. Uma correlação significativa indica que o método extrai 
uma quantidade de P que é proporcional à quantidade de P extraída pelas 
culturas. Nesta situação, pode ser obtida uma equação de regressão que 
permite estimar a quantidade de P extraída pela cultura, a partir de um de-
terminado nível de P no solo que é extraído pelo método em apreciação. 
Calibração
A fase de calibração pretende dar um significado agronómico ao método. 
Tem como objectivo avaliar a probabilidade de resposta sobre a produção 
da cultura decorrente da aplicação do nutriente em causa. A calibração do 
método deve ser realizada através de numerosos ensaios de campo, instala-
dos nas distintas unidades solo da região em estudo. Envolve, deste modo, 
recursos materiais e humanos consideráveis sendo realizada pelos labora-
tórios oficiais. Em Portugal o método considerado oficial de quantificação 
do P “assimilável” no solo é o método de Egnér et. al. - P-Al (1960), para 
o qual estão definidas cinco classes de fertilidade (Tabelas 4.2 e 4.3) com o 
seguinte significado agronómico:
Tabela 4.2 - Significado agronómico das classes de fertilidade (P-Al).
Classes de Fertilidade Significado agronómico
Muito baixa Produção relativa sem adição de P < 50 %         
Baixa Produção relativa sem adição de P de 50 a 75 %
Média Produção relativa sem adição de P de 75 a 95 %
Alta Produção relativa sem adição de P de 95 a 99 %
Muito Alta Produção relativa sem adição de P > 99%
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Tabela 4.3 -  Classificação dos solos quanto ao teor em P qunatificado pelo método Egnér et. al. 
(1960)
P2O5- Al (P2O5, mg kg-1) P- Al (P, mg kg-1) Classes de fertilidade
≤ 25 ≤ 11 Muito baixa
26 - 50 12 - 22 Baixa
51 - 100 23 - 44 Média
101 - 200 45 - 87 Alta
> 200 > 87 Muito Alta
Fonte: Laboratório Químico Agrícola Rebelo da Silva
Como se pode observar, para a classe de fertilidade muito baixa consi-
dera-se que valores de P-Al ≤ 11 mg kg-1 conduzam a uma também baixa 
produção relativa. Neste caso a adição de P ao solo conduzirá a um aumen-
to significativo na produção. Esta classificação, (Tabelas 4.2 e 4.3) indica pois, 
que em termos agronómicos, e para a generalidade das culturas, a aplicação 
de P ao solo apenas será de aconselhar até à classe de fertilidade média, ou 




Resultados de fitodisponibilidade de P e correlação com o 
método de Olsen em solos de Portugal
Para o grupo de solos já referido testou-se a correlação entre o P extra-
ído pelo método de Olsen e o P total absorvido pelas plantas, de forma a 
vaiar a capacidade do método de Olsen como um método com significa-
do agronómico para os solos ácidos de Portugal. Para isso, realizou-se um 
ensaio em vasos, com três culturas sucessivas até completa extracção do P 
considerado biodisponível do solo, tendo-se verificado existir uma elevada 
correlação (r = 0.930, p <0.001) entre o P quantificado pelo método de Ol-
sen e o P extraído pelas plantas. A equação de regressão entre o P extraído 
pelas culturas (PDT, mg kg-1) e o teor em P-Olsen do solo toma, neste caso, 
a seguinte forma (Equação 4.1, figura 4.2a):
PDT=-6.25+1.38P-Olsen+0.018(P-Olsen)2
 R2 = 0.840 (p<0.001) [4.1]
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O ajuste dos resultados ao modelo change-point (Figura 4.2b) indica um 
ponto de inflexão correspondente ao valor de P-Olsen de 52.9 mg kg-1, de 
acordo com as seguintes Equações:
PDT1=-12.5+2.3P-Olsen
 P-Olsen < 52.9 mg kg-1 [4.2]
e
PDT2=109.2+8.6(P-Olsen–52.9)
 P-Olsen>52.9 mg kg-1 [4.3]
 R2 = 0.918
Figura 4.2 - Relação entre o fósforo disponível total (PDT) e o teor em fósforo do solo quantificado 
pelo método de Olsen.
Estes resultados indicam que o método de Olsen pode servir como um 
método com interesse agronómico em solos de reacção ácida. Os resultados 
indicam também que para valores de P-Olsen ≥ 53 mg kg-1 a capacidade de de-
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sorção de P do solo para as plantas aumenta significativamente, sugerindo que 
a em termos médios a capacidade de retenção de P pelo solo foi excedida.
De forma a obter alguma informação sobre um possível significado agro-
nómico para os valores de P extraídos pelo método de Olsen, efectuou-se 
a correlação entre os dois métodos de extracção para solos com valores 
de pH <6.5: o método considerado oficial, e para o qual estão definidas 
classes de fertilidade (Egnér et al., 1960) e o método de Olsen (Olsen et al., 
1954). A correlação entre os dois métodos foi muito elevada obtendo-se 
uma equação de regressão com a forma:
P-Olsen=2.35+0.45P-Al   
 (R2=0.908, p< 0.001) [4.4] 
A partir desta equação de regressão, estimaram-se os valores de P-Olsen 
correspondentes às várias classes de fertilidade actualmente estabelecidas 
para o método de Egnér et al.(P-Al, tabela 4.4). 
Tabela 4.4 – Classes de fertilidade do solo para o método de Olsen (P-Olsen) estimado pela Equa-
ção 4.4. 
 P-Al (P, mg kg-1) Classes de fertilidade P-Olsen (P, mg kg-1)
 ≤ 11 Muito baixa ≤ 8
 12 - 22 Baixa 9 – 13
 23 - 44 Média 14 - 23
 45 - 87 Alta 24 - 41
 > 87 Muito alta > 41
Fonte: Horta et al. (2010)
Apesar de não ter sido efectuada a fase de calibração para o método 
de Olsen é possível ter uma aproximação ao significado agronómico dos 
valores de P-Olsen para os nossos solos ácidos e, com certa reserva uma 
predição de valores de P-Olsen a partir de valores de P-Al, tornando pos-
sível uma melhor interpretação e comparação com valores encontrados na 
bibliografia para outras regiões geográficas. Um valor de P-Olsen entre 20 
a 25 mg kg-1 é considerado um valor correspondente a uma classe de ferti-
lidade elevada em solos de outras regiões do Mundo. Para os nossos solos 
um valor de P Olsen de 23 mg kg-1 será o valor a partir do qual em termos 
agronómicos a probabilidade de resposta das culturas a aplicação de fertili-
zantes fosfatados é baixa. 
A equação 4.5 dá uma ideia sobre as formas de P extraídas pelas plantas. 
Como se observa estas formas provêm das mesmas fracções, extraídas quer 
Dinâmica do Fósforo no Solo. Perspectiva Agronómica e Ambiental 69
pelo método de Olsen (Equação 2.1), quer pelo método de Egnér et al.. 
(Equação 2.2) 
PDT (mg kg-1) = 46.4+0.64P
NaOH
+0.97Pcb    
 (R2
aj
=0.974, p< 0.001) [4.5] 
Conclusões
Os reultados deste ensaio indicam que o método de Olsen, nestes solos, 
tem um claro valor agronómico. Sugerem também que o método de Olsen 
quantifica o P associado às superfícies mais activas na dinâmica do P, 
quer dizer, a superfícies de compostos pouco cristalinos de Fe e de Al, e 
a complexos organo-metálicos, que maioritariamente constituem também 
as formas de P biodisponíveis. O ajuste de duas relações lineares a estes 
resultados permite calcular um valor de “change point” que se situa em 
valores de P Olsen de cerca de 50 mg kg-1. Para valores superiores a este 
há um rápido aumento do P absorvido pelas plantas e, por tanto, desorvi-
do pelo solo. O P-Olsen tende, portanto, a infraestimar o P fitodisponível 
à medida que o seu valor aumenta. 
4.2. Índices de disponibilidade com significado ambiental
O conhecimento do risco de perda de P e, em concreto, da quantidade 
de P que um solo pode libertar para as águas de escoamento superficial ou 
de drenagem interna, é fundamental quando se pretende estimar o efeito 
sobre os sistemas aquáticos (rios e albufeiras) e águas subterrâneas decor-
rentes de certas práticas agrícolas, como sejam a adubação, a incorporação 
de resíduos orgânicos e a mobilização do solo.
A avaliação da capacidade de desorção do P do solo para as águas em 
diversos ambientes pode ser efectuada em laboratório. Para isso, alguns in-
vestigadores utilizaram várias relações solo:solução, simulando o que pode-
rá ocorrer na natureza em sistemas mais diluídos como cursos de água ou 
albufeiras (relações elevadas como, por exemplo, 1:10 000), em águas de 
escoamento superficial (1:1 000) ou de drenagem (1:100) e em equilíbrio 
com a solução do solo (1:1). A quantidade de P que um solo pode transferir 
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para a água está relacionada em geral, não só com a quantidade sorvida, 
mas também, e fundamentalmente com a saturação em P das superfícies 
sorventes. De facto, nos solos saturados (sobrefertilizados) o P encontra-
se retido com menor energia, o que aumenta a capacidade de libertação e 
transferência de P da fase sólida do solo para a água. No entanto, a relação 
solo:solução e o tempo de desorção demonstram também influenciar sig-





K, a e b, são constantes características do solo, P0 é o conteúdo em P 
do solo considerado disponível, W é a relação solo:água e t o tempo de 
desorção. 
Esta expressão permite quantificar as perdas de P para a água, conhe-
cendo o valor dos expoentes a e b, específicos logicamente para distintos 
grupos de solos. 
A existência de uma relação entre o conteúdo em P do solo e a concen-
tração em P da água de escoamento superficial ou de drenagem tem levado 
a que se tentem estabelecer níveis críticos de P no solo com significado am-
biental. Deste modo, tem-se avaliado o risco de perda de P através de (i) re-
lações entre o P quantificado por um método agronómico e a concentração 
em P na água de drenagem, obtendo-se um valor crítico que foi chamado de 
“change-point” (Heckrath et al., 1995), ou (ii) um valor crítico para o grau 
de saturação em fósforo (GSF), ou seja, a relação entre o P sorvido pelo 
solo e a sua capacidade máxima de sorção. 
Change-point
O “change-point” ou “ponto de inflexão” do declive é quantificado atra-
vés de uma curva Q/I “invertida” que relaciona um método agronómico 
(factor quantidade) com a concentração de P nas águas de escoamento ou 
de drenagem (factor intensidade). Recordemos que o PH2O ou o PCaCl2 estão 
relacionados com as perdas de P para as águas de escoamento superficial ou 
de drenagem interna respectivamente, e são normalmente utilizados quan-
do faltam valores em condições reais.
Esta relação Q/I descreve-se, em geral, bem através de uma simples 
equação quadrática. No entanto, para a determinação do “change-point” 
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procede-se ao ajuste dos dados a duas relações lineares de declive signifi-
cativamente diferente. O “change-point” é o valor do método agronómico 
correspondente ao ponto de inflexão do declive entre essas duas relações 
lineares e indica que para valores superiores a ele o risco de perda de P é 
significativamente mais elevado por cada unidade de incremento no P do 
solo (factor quantidade). 
O “change-point” indica pois, que a capacidade de sorção de P pelo solo 
foi em essência excedida, e em consequência, aumenta significativamente a 
desorção de P. Permite assim identificar uma quantidade de P avaliada por um 
método agronómico com um risco potencial de libertação de P, conferindo 
um significado ambiental a estes métodos. O método de Olsen e de Mehli-
ch-3 têm sido os mais utilizados para este fim. No entanto, esta avaliação e 
utilidade agro-ambiental apresenta algumas limitações, como sejam: (i) quan-
do a relação solo:solução é elevada e/ou é pequeno o intervalo de valores de 
P dos solos, as relações Q/I são lineares e não há identificação do “change-
point”, (ii) amplos intervalos de valores de P no solo podem resultar em mais 
de um valor de change-point, (iii) em geral, o valor do indicador agronómico 
correspondente ao “change-point” é excessivo, e é frequente que o valor de P 
em solução que lhe corresponde seja superior ao valor admissível em termos 
ecológicos para a qualidade da água subterrânea de 0.1 mg L-1. Por outro lado, 
nem sempre existe correlação entre o método agronómico e a quantidade de 
P (kg ha-1) perdido para os sistemas aquáticos. Este facto deve-se, fundamen-
talmente, à grande variabilidade no volume de água de escoamento superfi-
cial gerado em distintas condições edafo-climáticas. Também, as perdas de 
P (kg ha-1) ao nível da bacia hidrográfica são fortemente influenciadas pelo 
conteúdo em P da área que está imediatamente adjacente aos cursos de água 
ou albufeiras e da existência ou não de zonas ripícolas. Apesar destes factos, 
alguns investigadores referem que uma equação exponencial descreve bem a 
relação entre as perdas de P (por ha e ano) e a concentração em P da água de 
drenagem em solos alemães de distinta textura e sobrefertilizados.
Grau de Saturação em Fósforo







)) (mmol kg-1) [4.7]
Permite identificar um nível de saturação em P no solo acima do qual as 
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perdas de P originam níveis deste elemento na água considerados indesejá-
veis em termos ambientais. Existe uma correlação significativa entre o grau 
de saturação em P e o P desorvido e solúvel na água de drenagem. 
Este índice foi inicialmente desenvolvido para solos ácidos e arenosos 
holandeses, nos quais os óxidos e hidróxidos de Fe e Al pouco cristalinos 
são as principais superfícies adsorventes de P. Valores do índice superiores 
a 25 % indicam risco elevado de perda de P por escoamento ou drenagem 
relativamente ao valor standard de qualidade da água subterrânea de 0.1 
mg L-1. Este enfoque tem também algumas limitações uma vez que o va-
lor crítico de GSF varia também com outras características do solo. Deste 
modo, é conveniente agrupar os solos com características semelhantes de 
pH, de processos pedogenéticos e de textura e, identificar para cada grupo 
os respectivos “níveis críticos”. Outra limitação é a utilização para todos os 
solos do valor 0.5 (Equação 4.7) como factor de saturação o que conduz em 
alguns casos a uma sobreestimação. Por este motivo alguns investigadores 
aconselham que no cálculo do GSF se omita esse factor. Também não é 




) são as úni-
cas e melhores variáveis explicativas na predição da capacidade de sorção 
de P em todos os solos. Borgaard (2004b) sugere o uso da seguinte equação 
para o cálculo da capacidade de adsorção de fosfato (Pcalc) 
Pcalc=0.22Alox+0.12Feox+0.02(Fed–Feox)
 R2 = 0.82 [4.8]
Na qual Pcalc, Alox, Feox e Fed são expressos em mmol kg
-1.
Alguns investigadores referem um valor de P Olsen de 85 mg kg-1 como 
correspondendo a um GSF de 25 %, (valor limite em termos ambientais) 
e, indicam 70 mg kg-1 como um valor excessivo em termos agronómicos. 
Assim, estas duas abordagens não conseguem dar uma resposta universal-
mente aceitável para predizer a capacidade potencial de libertação de P. Isto 
é devido, fundamentalmente, ao facto de que a transferência de P do solo 
para a água depende de factores edáficos mas, quando se pretende contabi-
lizar a quantidade transferida por escoamento ou erosão, depende também 
de factores climáticos e topográficos. No caso das perdas de P por drena-
gem interna, depende também, dos processos dominantes no transporte de 
água no solo e das características do solo sub-superficial. 
Até agora, os métodos agronómicos não têm sido muito utilizados na 
sua capacidade para predizer a capacidade de desorção de P do solo para a 
água, com excepção dos de Olsen e de Mehlich que têm demonstrado poder 
Dinâmica do Fósforo no Solo. Perspectiva Agronómica e Ambiental 73
quantificar a transferência de P para as águas de drenagem e de escoamento 
superficial. A utilidade do método depende das propriedades do solo (como 
por ex. do teor em Al e C orgânico) e da sua capacidade tampão. Isto é, para 
que um método agronómico seja capaz de predizer a transferência de P para 
a água é necessário que traduza a influência dos factores edáficos na desorção 
de P. Tendo em conta estas considerações, o método de Olsen evidencia dife-
renças significativas nas perdas de P em solos com características distintas e é 
sensível à capacidade tampão dos solos, Por isso foi testado na sua capacidade 
para desorver P, quer para as plantas quer para as águas. 
Resultados de desorção de P em meio aquosos
O potencial de libertação de P em sistemas aquosos e em condições 
estáticas foi avaliado para este conjunto de solos, simulando-se em labora-
tório o que pode acontecer nos sistemas aquáticos naturais. 
A metodologia seguida neste ensaio, baseou-se na utilização de três rela-
ções solo:solução (1:100; 1:1000 e 1:10000). Usou-se CaCl2 x 10
-3 M como 
solução, dado que pode ser uma aproximação aos electrólitos que se podem 
encontrar em ambientes naturais (sistemas aquáticos e solução do solo). O 
solo (finamente moído) e a solução colocaram-se em frascos de polietileno 
que se agitaram por vaivém a 2 Hz durante 30 min nos primeiros dias e 
depois uma vez por semana. A amostragem efectuou-se depois da agitação 
durante 2 min, tomando 2ml (1:100), 4 ml (1:1000) ou 6 ml (1:10000) da 
suspensão. A primeira amostragem foi efectuada aos 14 dias, a segunda aos 
29 dias, depois a intervalos de 30 dias até aos 180 dias, e a última aos 218 
dias. Esta amostra foi centrifugada a ≈ 1.04 x 105 m s-2 durante 15 min, 
determinando-se posteriormente o P no sobrenadante (Murphy e Riley, 
1962).  
A capacidade de desorção de P por um electrólito diluído apresenta-se 
distinta nos diversos solos. Assim, nos solos em que a precipitação de P te-
nha sido substancial a desorção de P por um electrólito diluído parece estar 
controlada principalmente pelo produto de solubilidade de fosfatos edafo-
génicos ricos em cálcio. Neste caso, a quantidade libertada aumenta com a 
diminuição da relação solo:solução. Por outro lado, em solos com um equi-
líbrio entre formas adsorvidas e precipitadas, ou fundamentalmente com P 
adsorvido, a desorção de P provém a elevadas relações solo:solução (1:100 
e 1:1000) do P adsorvido mais debilmente, e a baixas relações solo:solução 
(1:10000) principalmente do P adsorvido com maior energia. Nesta situação 
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a quantidade de P libertada não aumenta nas relações solo:solução muito 
baixas (como 1:10000) pois pode ver-se limitada não só pela modesta disso-
lução de fosfatos mas também pela readsorção do P libertado (Fig.4.3). 
Figura 4.3 - Fósforo desorvido por um dado solo em distintas relações solo:solução ao longo do 
tempo.
A capacidade de um método com interesse agronómico poder também 
estimar a perda potencial de P para as águas de drenagem, de escoamento 
superficial ou sistemas aquáticos apresenta-se limitada. Observou-se que 
em solos ácidos, o método de Olsen parece sobrestimar o P desorvido por 
um electrólito diluído ocorrendo o contrário em solos calcários. O método 
de Olsen e um electrólito diluído apresentam distinto comportamento no 
que respeita à desorção de P. este comportamento depende fundamental-
mente da partição entre formas de P no solo adsorvidas ou precipitadas. 
Deste modo, solos com valores semelhantes de P Olsen desorvem quan-
tidades distintas de P para um electrólito diluído. No entanto, a inclusão 
numa regressão múltipla de propriedades mineralógicas relacionadas com 
esta partição do P entre formas adsorvidas e precipitadas, como sejam o 
Fed, o Feox, e Ca de troca, ou seja relacionadas com a superfície reactiva do 
solo, melhoram significativamente (R2>0.57) a capacidade preditiva de de-
sorção do método de Olsen. 
Equações de predição da quantidade de P desorvida (mg kg-1) a longo 
prazo pelo solo por um electrólito diluído




 R2=0.666 (p<0.001) [4.9 ]
P1:1000=9.4+0.014(POlsen)
2–0.088Fed
 R2 = 0.827 (p <0.001) [4.10 ]
P1:10000=-10.6+0.027(POlsen)
2+0.11Fed+0.84Ca
 R2 = 0.930 (p <0.001) [4.11 ]
O ajuste dos resultados deste ensaio, a duas equações lineares de declive 
significativamente diferente (modelo de change-point), que relacionam a 
quantidade de P desorvido e o valor de P-Olsen dos solos, mostrou um 
nítido ponto de inflexão para qualquer relação solo:solução (Figura 4.4). 
Assim, para a relação 1:100, o ponto de inflexão situa-se no valor de P Ol-
sen de 21 mg kg-1 e para as relações, 1:1000 e 1:10000 de 57 e 56 mg kg-1 
respectivamente. Como se pode observar pela Figura 4.4, o declive da recta 
a partir do ponto de inflexão aumenta acentuadamente, observando-se que 
o valor de P em solução correspondente ao ponto de inflexão é inferior a 
0.02 mg L-1 para a relação solo:solução 1:10000, mas para a relação 1:1000 
está próximo do valor 0.05 mgL-1, valor considerado crítico para a eutrofi-
zação provocada por águas de escoamento superficial. 
Figura 4.4 - Fósforo desorvido em distintas relações solo:solução relativamente ao teor em fósforo 
do solo quantificado pelo método de Olsen, ajustado ao modelo «change point».
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Para este conjunto de solos a retenção de fosfato está essencialmente 
saturada para valores de P-Olsen de 50 mg kg-1. Para valores superiores a 
este, a capacidade de retenção de fosfato pelo solo é baixa e a quantidade de 
P desorvida por electrólitos diluídos, assim como a absorvida pelas plantas 
é elevada. É importante ainda notar que o valor do ponto de inflexão de 
21 mg kg-1 na relação solo:solução 1:100 é um valor compatível  com uma 
adequada nutrição das plantas (corresponde ao valor próximo do limite 
superior da classe de fertilidade média).
A Tabela 4.5 ilustra numa situação real a perda de P por lixiviação ao lon-
go do perfil, num Regosolo com uso frutícola (pomar de macieiras). Como 
se pode observar o teor em P do solo é Muito Alto na camada arável, evi-
denciando uma excessiva aplicação de P. Esta sobrefertilização  ocasionou 
lixiviação do P, através das águas de drenagem interna, observando-se a 1 m 
de profundidade esse transporte/acumulação.
Tabela 4.5 - Caracterização analítica de um perfil de um Regosolo com uso frutícola
Parâmetro/camada Ap C C
ou horizonte 0.0 - 0.40m 0.40 - 0.75m 0.75 - 1.0m
Cor (seco) 10 YR 5/3 Pardo 10 YR 5/3 Pardo 10 YR 5/3 Pardo
Dap 1.41 1.35 1.42
Classe de Textura Franco-Arenoso Franco Franco-Arenoso
Argila (%) 19.4 17.3 19.2
Limo (%) 14.0 18.6 18.0
Areia Fina (%) 26.1 34.5 24.8
Areia Grossa (%) 40.6 35.7 37.9
CE (1:5, dS/m) 0.05 0.07 0.05
M.O. (%) 2.8 (Médio) 1.5 (Baixo) 1.1 (Baixo)
pH (H2O) 5.8 (Pouco Ácido) 4.8 (Ácido) 5.0 (Ácido)
pH (KCl) 4.7 4.1 4.1
P2O5 (mg kg-1) 347 (Muito Alto) 140 (Alto) 166 (Alto)
K2O (mg kg
-1) 322 (Muito alto) 224 (Muito Alto) 260 (Muito Alto)
Ca2+ (cmol
(+)
 kg-1) 3.60 (Baixo)  
Mg2+ (cmol
(+)
 kg-1) 0.50 (Muito Baixo)  
Na+ (cmol
(+)
 kg-1) 0.08 (Muito Baixo)  
K+ (cmol
(+)
 kg-1) 0.90 (Alto)  
Fonte: Horta (2009)
Conclusões
Os resultados deste ensaio indicam que, nos solos em que a precipitação 
do P foi elevada a desorção de P por um electrólito diluído parece estar 
controlada principalmente pelo produto de solubilidade de fosfatos edafo-
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génicos ricos em cálcio. Neste caso a quantidade de P libertada aumenta 
com a diminuição da razão solo:solução. Por outro lado, nos solos com 
um equilíbrio entre formas adsorvidas e precipitadas ou fundamental-
mente com o P adsorvido, a desorção de P provém a elevadas relações 
solo:solução (1:100 e 1:1000) do P adsorvido mais debilmente, e a 
baixas relações solo:solução (1:10000) principalmente o P adsorvido 
com maior energia. Nesta situação a quantidade de P libertada não 
aumenta em relações solo:solução muito baixas (como 1:10000) pois 
pode estar limitada no solo pela modesta dissolução de fosfatos e também 
pela readsorção do P libertado. O extractante de Olsen parece possuir 
maior capacidade de desorver o P que se encontra adsorvido por troca de 
ligando nas superfícies da fase sólida (Fe-P e Al-P) e de hidrolizar os 
fosfatos de Fe e Al que um electrólito diluído. Por outro lado este extrac-
tante não parece possuir capacidade de extrair quantidades elevadas de 
P presente na forma de fosfatos. De facto, o método de Olsen usa uma 
relação solo:solução 1:20 e 30 min de tempo de extracção, o que pode 
ser insuficiente para se obter um valor que se relacione proporcionalmente 
com o P potencialmente libertado pela dissolução de fosfatos. O método 
de Olsen e um electrólito diluído apresentam pois distinto comportamento 
na capacidade de desorver P, comportamento que depende essencialmente 
da partição do P entre formas adsorvidas e precipitadas. Por isso, solos 
com valores semelhantes de P-Olsen desorvem quantidades distintas de 
P para um electrólito diluído. No entanto, a inclusão numa regressão 
múltipla de propriedades mineralógicas relacionadas com a partição do 
P entre formas adsorvidas e precipitadas, como sejam o Fed, Feox e Alox 
(ou seja, relacionadas com a superfície reactiva do solo) melhora signi-
ficativamente (R2 > 0.57) a sua capacidade predictiva da desorção de 
P. Quando se ajustam os resultados a duas equações linerares de decli-
ve significativamente diferente (modelo “change-point”) que relaciona a 
quantidade de P desorvido e o P-Olsen observa-se também um nítido 
ponto de inflexão (“change-point”) para qualquer relação solo:solução. 
Para a relação 1:100, este ponto de inflexção situa-se em valores de 
P-Olsen de 21 mg kg-1 e para as relações 1:1000 e 1:10000 de 57 e 
56 mg kg-1 respectivamente. O P em solução correspondente ao ponto de 
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inflexão é inferior a 0.02 mg L-1 para a relação 1:10000, mas para a 
relação 1:1000 está próximo do valor 0.05 mg L-1 considerado crítico 
para a eutrofização nas águas de escoamento superficial. 
Em conclusão, a capacidade de retenção de fosfato por estes solos está 
essencialmente saturada para valores de P Olsen de 50 mg kg-1 e se con-
siderarmos as perdas de P em águas de drenagem interna para valores 
de P Olsen de 20 mg kg-1. Para valores superiores a este a capacidade de 
retenção de fosfato pelo solo é baixa e, tanto a quantidade de P desorvida 
para electrólitos diluídos como a absorvida pelas plantas é alta.  
O comportamento destes solos Portugueses face à sorção/desorção, leva a 
concluir que a sua baixa a média capacidade em adsorver P e a sua vul-
nerabilidade a perdas de P para valores de P no solo não muito elevados, 
fazem com que nestes se exija uma cuidadosa gestão agronómica do P. 
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5- Fertilizantes Fosfatados
O fósforo utilizado no fabrico da maioria dos fertilizantes fosfatados 
provém de jazidas situadas em diversos locais do globo, que constituem um 
recurso natural de fósforo limitado. Alguns dados apontam para um esgo-
tamento das reservas de fósforo facilmente acessíveis, num prazo máximo 
de 200 anos.
Estas jazidas de P dizem respeito a depósitos de origem sedimentar, 
ígnea e biogénica. Os dois primeiros são os mais importantes sob o ponto 
de vista económico. Os depósitos de origem sedimentar localizam-se prin-
cipalmente nos EUA, Sudeste do México, Marrocos, Noroeste do Saara e 
Médio Oriente, e os de origem ígnea na África do Sul, Rússia, Finlândia e 
Brasil. Os EUA, Marrocos e Rússia, possuem cerca de 67 % das reservas 
fosfatadas mundiais. Os depósitos de origem biogénica são originados por 
dejectos de aves, contêm uma elevada concentração em azoto orgânico, e 
têm actualmente uma pequena importância económica (guano e alumíno-
fosfatos). A maioria dos fosfatos de origem ígnea (rocha fosfatada) pertence 
ao grupo da apatite (fosfato cristalino de cálcio) que tem uma mineralogia 
bastante complexa, contendo diversas impurezas normalmente oligoele-
mentos como por ex. cádmio. A fosforite é uma forma de apatite amorfa 
ou criptocristalina, constituída por fosfato tricálcico de origem sedimentar, 
geralmente associada a carbonatos de Ca e Mg, óxidos de Fe e Al podendo 
ainda conter quantidades vestigiais de outros oligoelementos. 
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Em Portugal o consumo de fertilizantes fosfatados tem-se mantido pra-
ticamente constante como se pode observar na Fig. 5.1.
Figura 5.1 - Consumo de fertilizantes (toneladas) em Portugal no período 2000-2006 (REA, 2007).
Dados da FAO indicam no entanto, uma redução no consumo de fertilizan-
tes fosfatados no nosso país: um consumo de 73 000 t em 1994 para 58 000 t 
em 2002. Este foi o ano com menor consumo de fertilizantes fosfatados. Tam-
bém se pode observar um decréscimo no consumo global de fertilizantes nos 
últimos anos. Contudo, este decréscimo tem sido conseguido principalmente à 
custa da redução no consumo de fertilizantes azotados (Fig 5.1). 
No nosso País, o uso racional de fertilizantes, nomeadamente dos fosfata-
dos nem sempre tem sido o mais correcto. Na verdade, ainda hoje é frequente 
a realização de planos de fertilização com aplicação de quantidades elevadas 
de P em fundo, partindo do princípio que este elemento é pouco móvel no 
solo e aí permanecerá durante anos. Esta premissa tem revelado não corres-
ponder à verdadeira dinâmica do P nos nossos solos, que apresentam fraca a 
média meteorização e consequentemente fraca a média capacidade de sorção 
de fosfato (Capítulos 3 e 4). Além disso, a relação entre fertilização fosfatada e 
eutrofização das águas superficiais é muitas vezes desconhecida ou ignorada. 
De facto, a minimização do efeito negativo da fertilização na qualidade das 
águas subterrâneas e superficiais tem sido feito exclusivamente em relação ao 
azoto, limitando o Quadro Normativo em vigor, a quantidade incorporada e 
as épocas de aplicação. Tem sido este facto, que justifica o decréscimo global 
no consumo de fertilizantes.
Como já foi referido, o teor em P do solo é normalmente baixo e inferior 
ao exigido pelas culturas agrícolas. Deste modo, a utilização de fertilizantes fos-
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fatados é fundamental para a produtividade agrícola. A Fig 5.2 evidencia uma 
clara assimetria na distribuição das classes de fertilidade do solo em P não só 
entre diferentes regiões do País como também  dentro da mesma região: (i) 
onde é maior a intensificação agrícola (ex: Beira Litoral) aumenta a percenta-
gem de solos sobrefertilizados em P e, (ii) existe uma nítida repartição dos solos 
ou em classes de fertilidade baixa a muito baixa (sem ou com baixa aplicação 
de fertilizantes) ou alta a muito alta. Estes resultados sugerem, que quando se 
efectua a fertilização fosfatada há tendência a aplicar doses elevadas de P, acima 
das necessidades das culturas e da capacidade de retenção do solo. A classe de 
fertilidade média apresenta em quase todas as regiões avaliadas uma menor 
representatividade. Esta análise evidencia a necessidade de se estabelecer uma 
estratégia Nacional para a gestão do P no solo. Na verdade, a aplicação de fer-
tilizantes fosfatados tem sido efectuada principalmente com base em critérios 
agronómicos e económicos, não tendo em consideração também os aspectos 
ambientais de uma sobrefertilização em P. 
Figura 5.2 - Distribuição percentual das diversas classes de fertilidade do solo em P no período 
1980-1988 em diversas regiões do país. Fonte: Soveral-Dias et al. (1989).
O enriquecimento sucessivo em N que as águas superficiais têm sofrido 
conduz a que, actualmente, seja o teor de P que controla a eutrofização dos 
sistemas aquáticos. Por este motivo, a aplicação de P ao solo em quantidades 
que não excedam a sua capacidade de retenção é fundamental para diminuir o 
risco da sua transferência para as águas, seja através de drenagem interna do 
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solo, de escoamento superficial ou dos sedimentos transportados por erosão 
até aos cursos de água.
Com este objectivo, alguns países da Europa, limitam a quantidade má-
xima de aplicação de P ao solo, enquanto que noutros como é exemplo a 
Holanda, é utilizado o valor do grau de saturação do solo em P. Só é permi-
tido efectuar a fertilização fosfatada para valores inferiores a 25% (Equação 
4.7). Para Portugal os resultados indicam, que não se deve exceder um valor 
de P correspondente a 44 mg P kg-1 de solo, valor que corresponde ao limite 
superior da classe de fertilidade média (i.e. o valor do “change-point” para o 
risco de perda de P através das águas de drenagem interna, Capítulo 4). 
Resíduos orgânicos
A sobrefertilização do solo em P ocorre em áreas de agricultura inten-
siva, em áreas de mais intensa produção animal ou áreas onde resíduos 
orgânicos ou agro-industriais são regularmente utilizados.
Os resíduos orgânicos, tais como chorume, lamas de depuração prove-
nientes de ETAR, e os produtos compostados, entre outros, são para além 
dos adubos minerais uma fonte de P para o solo e culturas. Estes resíduos 
possuem um teor variável de P biodisponível (Tabelas 5.1 e 5.2). Nalguns 
casos, a sua razão N/P é demasiado baixa (6-3:1) relativamente às exigências 
das culturas (7-11:1). Assim, a aplicação de resíduos ao solo com este dese-
quilíbrio na razão N/P, tem como consequência um aumento considerável 
no teor em P do solo. Tem-se observado que a aplicação sistemática ao solo 
de resíduos orgânicos de origem animal conduz a um aumento nos teores 
não só em P total mas também em P biodisponível tanto nos horizontes 
superficiais, como nos sub-superficiais, ocasionando uma tendência para a 
saturação na capacidade de sorção de fosfato ao longo do perfil. Por outro 
lado, a aplicação de resíduos orgânicos pode originar também modificações 
na capacidade do solo em sorver fosfato. O efeito da M.O. que estes resíduos 
possuem, sobre a sorção de fosfato ainda não é bem conhecido. Observa-se 
por vezes uma inibição da M.O. na sorção de P, processo que depende no en-
tanto, não só do sorvente como também das características da própria M.O. 
De uma maneira geral, a matéria orgânica humificada parece ter maior capa-
cidade de inibição na sorção de fosfato do que a M.O. fresca. Resultados de 
ensaios em sistemas puros indicam que a M.O. humificada consegue inibir a 
sorção de fosfato nas superfícies dos hidróxidos de Fe e Al cristalinos. Apesar 
do mecanismo de inibição não ser conhecido, a estrutura química da M.O. 
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e das superfícies sorventes influenciam significativamente a intensidade da 
inibição da capacidade de sorção de fosfato pelo solo. A aplicação de resídu-
os orgânicos ao solo pode ter como efeito, não só inibir a sorção de fosfato, 
como também originar um decréscimo na energia de ligação do fosfato à fase 
sólida. Por estes motivos, a utilização repetida destes resíduos pode aumentar 
consideravelmente o risco de perda de P quer por drenagem interna quer por 
escoamento superficial. Têm sido referidos incrementos no potencial de per-
da de P do solo entre 3 a 30 vezes superior relativamente a solos testemunha 
(sem aplicação de resíduos).
Os dados disponíveis indicam que a eutrofização das águas superficiais 
nos países do Sul da Europa, causada pela perda de P em áreas de activi-
dade agro-pecuária ocorre com frequência. Por este motivo a adopção de 
boas práticas agrícolas que incluam medidas relacionadas não só com o uso 
racional de fertilizantes fosfatados (de origem mineral ou orgânica) mas 
também com a conservação do solo é fundamental.
Tabela 5.1 - Teor em fósforo (P2O5)  e em Azoto (N) de alguns resíduos orgânicos.
Resíduo P2O5 total N total
Lamas de depuração* (%) 4.3 3.3
Chorume de gado bovino* kg /m3 1.2 a 2.1 5.0 a 3.7 
Chorume de Suínos* kg /m3 3.5  6.0 
Estrume de Galináceos* kg /t 18 a 25 40 a 20
Estrume de Equinos* kg /t 2.5 5.0
Estrume de Ovinos e Caprinos* kg /t 2.5 5.5
Composto de RSU* 1.4 (%) 1.8 (%)
*Adaptado de Código das Boas Práticas Agrícolas, origem dos dados LQARS.
Tabela 5.2 - Teor em fósforo (P2O5)  e em Azoto (N) de alguns resíduos orgânicos analisados no 
laboratório de solos e fertilidade da Escola Superior Agrária de Castelo Branco.
 Lamas  Chorume Composto Estrume
 de depuração de bovinos de RSU2 de bovinos
 (n = 42) (n = 7) (n = 5) (n = 2)
 P2O5 N P2O5 N P2O5 N P2O5 N 
 % % % % % % % %
Média 1.67 3.79 0.034 2.85 0.28 1.77 1.39 2.76
Mediana 1.64 3.52 0.010 3.24 0.29 1.71  
Máximo 5.14 5.07 0.160 6.22 0.36 2.1 2.45 3.99
Mínimo 0.17 1.47 0.002 0.09 0.10 1.6 0.33 1.53
dp1 0.90 1.41 0.062 2.59 0.10 0.20 1.49 1.74
CV (%) 54 37 102 91 37 16 108 63
1 desvio padrão; 2RSU-Resídus Sólidos Urbanos.
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 Adubos fosfatados e novos desafios
Os adubos fosfatados existentes actualmente no mercado, são princi-
palmente adubos na forma sólida, obtidos geralmente a partir do ataque da 
fosforite com ácido súlfurico, ou fosfatos naturais moídos. Estes adubos 
são aplicados directamente ao solo, em adubações de fundo ou de cobertu-
ra. Existem ainda adubos fosfatados sólidos solúveis aplicados fundamen-
talmente em fertirrigação e adubos na forma líquida, usados em fertirriga-
ção ou adubação foliar.
São também, actualmente, comercializados fertilizantes constituídos (i) 
pela adição de microrganismos benéficos a adubos com fosfatos naturais 
de Gafsa semi-atacados ou (ii) apenas por misturas de microrganismos be-
néficos. Estes produtos têm como objectivo potenciar o desenvolvimen-
to radicular e a absorção de nutrientes, conduzindo a um acréscimo na 
produção através da acção dos microrganismos na melhoria das condições 
de fertilidade e propriedades físicas do solo. Os microrganismos benéficos 
utilizados nestes fertilizantes são fundamentalmente microrganismos dos 
géneros: Azotobacter, Azozpirillus, Bacilus, Pseudomonas, Rhizobium e al-
guns géneros de cianobactérias. 
As micorrizas, que são associações mutualistas de fungos (dos géneros 
Ascomiceta, Basidiomoceta ou Glomeromiceta) com as raízes das plantas, 
também melhoram o estado nutritivo das culturas, em particular aumentan-
do a capacidade de absorção de P pela planta. Este aumento da absorção 
de fósforo, promovido pelas micorrizas, é devido não só ao aumento na 
excreção de enzimas fosfatases por parte do fungo o que aumenta a taxa de 
mineralização do P orgânico existente no solo, como também ao facto das 
hifas do fungo terem a capacidade de absorver P em zonas do solo para lá 
da zona de depleção junto à raiz. Praticamente todas as plantas de interesse 
agrícola formam micorrizas (exceptuando as Brassicas). Deste modo, são 
linhas actuais de investigação a inoculação do solo com hifas de fungos mi-
corrízicos, ou a utilização de sementes às quais foram adicionadas enzimas 
fosfatases.
A melhoria das condições da fertilidade biótica do solo, aspecto muito 
relacionado com o uso de boas práticas de gestão e conservação do solo, 
é sem dúvida fundamental para uma melhor e mais completa nutrição das 
culturas, ocasionando não só economia de adubos como também diminui-
ção de efeitos ambientais negativos da fertilização. 
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